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La biodisponiiilité des contaminants organiques dans l'environnement est au coeur des 
problématiques de biorestauration des sites et d'analyse des risques associés aux 
contaminations. Les recherches sur ce sujet se sont amplifiées au cours des dix dernières 
années, permettant le développement de différentes approches conceptuelles et de 
diffërentes méthodes de quantification. Cette thèse porte sur la biodisponibilité des 
contarninants durant leur transport en milieu poreux saturé. Le concept de 
biodisponibilité y est défini comme un taux d'exposition des organismes biologiques aux 
contaminants présents. Ces organismes biologiques peuvent être de deux types: d'une 
part les microorganismes dégradeuts des contaminants présents et d'autre part les 
organismes qui induisent une réponse toxique lorsqu'ils se trouvent exposés aux 
contaminants. Dans le premier cas, étant donné que la réponse biologique à l'exposition 
consiste en une perte de masse du contaminant, cette biodisponiiilité est qualifiée de 
massique. Dans le second cas, la réponse biologique consiste en une toxicité, la 
biodisponiiilité est dite toxique. Ainsi, des taux de biodispom%dite massique et toxique 
du contaminant sont établis. 
Afin de quantifier ces taux, une méthode théorique de quantification est 
développée, basée sur les études classiques de transport de contamiaant en milieux 
poreux saturés. Ces études génèrent en laboratoire ou directement sur le terrain des 
courbes d'élution du contaminant dans différentes situations qui permettent de quantifier 
plus ou moins précisément le devenir du coniaminant dans le milieu considéré. Deux 
paramètres, très utilisés pour le calcul de la biodisponiiilité pharmacologique, sont 
extraits de ces courbes: l'aire sous la courbe et un temps de référence prenant en compte 
le temps global de passage âu contaminant au travers du milieu. Les taux de 
biodisponiiilité massique et toxique sont obtenus grâce à l'extraction de ces paramètres 
sur chacune des deux courbes â'élution: massique et toxique. 
Cette méthode théorique est appliquée sur une étude de laboratoire, au cours de 
laquelle des courbes d'élutions sont générées sur des colonnes saturées avec différwts 
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milieux poreux composés de sable standard et d'une résine rétentrice spécifique du 
contaminant utilisé: le pentachlorophénol (PCP). Le sable est utilisé soit en conditions 
abiotiques, soit inoculé par des microorganismes dégradeun de PCP, préalablement 
activés en bioréactews grâce à des ajouts successifs de contaminant. Le PCP est dissous 
dans un milieu saiin minéral et élué de la sorte au travers des colonnes. La concentration 
en PCP de meme que la toxicité mesurée par la méthode Mcrotox sont suivies en sortie 
de colonne et permettent de construire les courbes d'élutions massique et toxique. 
Différentes conditions expérimentales sont étudiées, en faisant varier trois facteurs au 
sein des colonnes: le degré de rétention du contaminant, par ajout supplémentaire de 
résine, la vitesse d'écoulement de L'eau, par simple ajustement de la pompe, et le degré 
d'inoculation du sable, par alimentation continuelle de la colonne. Toutes les courbes 
d'élution obtenues sont modélisées en utilisant un modèle de transport des contaminants 
qui tient compte de L'advection, de la dispersion, de la partition, de la sorption lente 
réversible et de la biodégradation, avec ou sans croissance. 
Deux types d'études expérimentales sont réalisées sur ces colonnes. D'une part, 
la détermination des taux de biotlisponibilité instantanés, c'est-à-dire la réponse du 
milieu à une contamination subite. D'autre part, la détermination des taux de 
biodisponibilités intégraux, intégrant donc i'évolution des taux instantanés dans le temps. 
c'est à dire la réponse du milieu B plus long terme. Dans le premier cas, les courbes 
d'elutions sont analysées en terme d'impulsion du contaminant sur le milieu. effet 
instantané. Dans le second cas, de véritables échelons de contaminant sont appliqués sur 
les diffërentes colonnes pour estimer L'effet intégral. 
Les résultats concernant les taux instantanés de biodisponibilité montrent que les 
taux de biodisponibilités massique et toxique varient fortement avec le degré de 
rétention du contaminant par le milieu. Lorsque la quantitd de résine est doublée dans la 
colonne, le taux adimensionnel de biodisponibilité massique est diminué d'un facteur 10 
et celui de biodisponibilité toxique est diminué d'un facteur 5. La vitesse d'écoulement 
de l'eau et le degré d'inoculation ont aussi des Muences importantes mais surtout sur la 
biodisponiiilité massique. Ennii, le rapport entre la biodisponibilité massique et la 
biudispnibiité toxique s'est vu très fortement corrélé à un double nombre de 
Damkohler, prenaot en compte les différentes cinétiques responsables du devenir du 
contaminant dans le d i e u  considéré (hydrodynamique, sorption lente, biodégradation). 
La biodisponibilité du PCP durant son transport est donc régie par des données 
cinétiques. 
Les rdsultats concernant les taux intégraux ont montré une augmentation du 
rapport biodisponibilité massique sur toxique grke 2 la croissmce bactérienne qui est 
intervenue dans toutes les colonnes inocdées. La compétition pour le contaminant entre 
l'hydrodynamique, la sorption lente et la biodégradation a, dans tous Les cas, été en 
faveur des microorganismes, qui avec le temps, ont pu inverser des situations de taux 
instantanés très négatifs (forte biodisponibilité toxique et f;iible biodisponibilité 
massique) pour atteindre des situations beacoup plus positives. Une augmentation de la 
population bactérienne donnée d'un facteur 10 par le modèle utilisé a résulté en une 
augmentation de la biodisponibilité massique d'un facteur 10 permettant la diminution de 
la biodisponibilité toxique d'un facteur L ,S. 
Ces ksultats démontrent l'influence importante des microorganismes sur une 
contamination en milieu dynamique, où l'eau apporte sans cesse une fraction du 
contaminant utiiisable par les microorganismes qui jouent alors le rôle de siphon en 
vidant petit à petit le systéme du contaminant. ParalIèlement, la résine, par sa capacité 
de rétention réversible du contaminant joue le rôle d'éponge qui relâche le contaminant 
au fur et à mesure que les microorganismes jouent leur rôle de siphon. 
ABSTRACT 
Bioavaiiability of organic contaminants in the environment is a center of interest for 
both site biorernediation and assessrnent of risks associated with contaminations. 
Research on this subject have amplified over the last ten years, allowing the 
developrnent of different conceptual approaches as well as different quantification 
methods, The present document focuses on the bioavailability of organic contaminants 
during their transport through saturated porous media. The concept of bioavailability is 
here defined as an exposure rate of the biological organisms to the contaminant. These 
biological organisms can be of two different types: on the one hand, the rnicroorganisms 
capable of degrading the contaminant and on the other hand, the organisms that will 
induce a toxic response when exposed to the contaminant. In the first case, as the 
biological response leads to a loss in the contaminant mass, it is qualified mass 
bioavailability. In the second case, as the biological response consists in a toxic 
response, it is quaiified toxic bioavailability. Therefore, mass and toxic bioavailability 
rates are established. 
To quantifi these rates, a theoretical method of quantification is developped, 
based on the classic studies of contaminant transport through saturated porous media. 
These studies generate, at the laboratory sale or directly on the field, contaminant 
breakthrough curves in different experimental situations, allowing a more or less precise 
quantification of the contaminant fate. Two parameters, extensively used for the 
caiculation of pharmacological bioavailability, are extracted h m  these curves: the area 
under the curve and a reference time taking into account the global residence tirne of the 
contaminant in the medium. Mas and toxic bioavidability rates are obtained using 
these parameters h m  two breakthtoughcucves: one mas and one toxic. 
This theoretical method is applied in a laboratory study, d u ~ g  which 
breakthrough mes are generated h m  contaminant (pentachlorophenol, PCP) elutions 
through saturated columns containhg diffant porous media. These media are 
composed of standard sand and of a pentacMorophm1-retaining resin. The sand is used 
eiiher abiotic or aAer inoculation with PCP-degrading microorganisms, pre-activated in 
a fed-batch bioreactor using sequeatial addition of PCP, PCP is disolved in a basal salt 
medium and eluted througb the columns. PCP concentration as well as the associated 
toxicity, measured using the Microtox metbod, are moaitored on the column effluent and 
mass and toxic breakthrough curves are pnerated. Différeat experimental conditions 
are studied, by varying thne main factors within the columns: the extent of contaminant 
retention, by adding more min, the pore-water velocity, by increasing the flow-rate and 
the extent of sand inoculation, by continuous feeding of tbe column. Al1 the 
breakthrough curves are modeled by using a mode1 taking into account advection, 
dispersion, partition, slow reversible sorption, biodegradation wiih or without gmwth. 
Two types of experiments are canied out on the columns. On the one hand, 
instantaneous bioavailability rates are quantified, cornpondhg to the response of the 
environment to a suddm contamination. On îhe oîher hand, integral bioavailability rates 
are quantified, t a h g  into account the evalution of the medium towards the 
contamination. In ihe first case, breakthrough c w e s  are analyseci in tenns of pulse 
elutions of contaminant and in the second case, step elutions are performed ta assess the 
iategtal bioavailability. 
Results regarding the instantaneous bioavailabiiity rates show that mass and toxic 
bioavailability both vary strongly with the extent of contaminant retention by tbe 
medium. When the amount of min within the column is doubleci, the non-dimensional 
mass bioavailability rate is lowered by a ktor 10 and the toxic one by a factor 5. The 
pore-water velocity and ihe extent of saad inoculation also have strong influences but 
mainly on the mass bioavailability rate. Fiaally, the ratio between the mass and îhe toxic 
bioavailability is mngiy correlateci to a double Damkohler number built h m  the 
kinetics responsible for the contaminant fate (hydrodynamic, slow sorption, 
biodegradation). Tbese kinetics are ihus tesponsible of the PCP bioavailability during 
its transport through saturated pmus media. 
Results regardhg the integrai bioavialbility rates show an inctease in the ratio 
between the mass and toxic bioavailabiiity rates, due to bacterial p w t h  that occurred in 
al1 the inoculated columns. The competition for the contaminant between the 
hydrodynamic, the slow sorption and the biodegradation is, in al1 cases, in favor of the 
micrwrganisrns which, with tirne, were able to reverse negative sihiations in t m s  of 
instantanmus bioavailability (strong toxic and weak mass bioavailability) to reach rnuch 
more positive situations. A ten-fold increase in the biomass population, estimateci by the 
model, resuited in a ten-fold increase in the mass bioavailability, allowing a 1.5-fold 
demase in the toxic bioavailability. 
These results demonstrate the important influence of the microorganisms on the 
contamination in a dynamic medium, where water constantly brings a fiaction of the 
contaminant to the micrwrganihms which act as a si&, slowly emptying the 
contaminant in the system. The min itself, by its capacity of reversible retention of the 
contaminant acts as a sponge that releases the contaminant while the microorganisms 
degrade it. 
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INTRODUCTION 
BIODISWMBILITÉ: se lancer dans un tel sujet de recherche relève de l'innocence 
tellement il est difficile de cerner et plus encore de définir le concept. Premier. réflexe, le 
dictionnaire. Ni le Lurousse, ni le Petit Robert ne sont d'une grande aide, ne listant 
aucun terme de la famille des biodisponiiles et définissant la disponibilité comme le fait 
de pouvoir utiliser ce qui l'est. L'anglais étant la langue de partage des sciences, le 
dictionnaire Chambers est ouvert pour découvrir l'éthologie anglaise du mot. 
"Bioavailabiiity: the extent to whiçh a dnig, etc, after administration, is available to the 
tissue it is intended to act on. Available: at one's disposal, hat one may avail oneself of 
To avaiI: to be of value or service ton. Ces définitions, bien qu'appliquées au domaine 
pharmaceutique mettent bien en relief l'aspect potentiel du concept de biodisponiiilité 
(may avail oneself of). Transcrite au domaine de la contamination des sites, cette 
définition pourrait se délier comme l'ampleur de la contamination qui se retrouve en 
possibilité d'avoir un effet sur les récepteurs biologiques présents. Le défi est lancé: 
comment approcher quelque chose de potentiel, comment quantifier cette notion et en 
écrire une thèse de doctorat? 
La contamination du sol et des eaux souterraines débute toujours par un incident, 
ponctuel ou diffiis, qui a pour effet de modifier, temporairement ou a jamais, le milieu 
récepteur à caractère géologique et biologique. Les contaminants se répartissent dans ce 
milieu et intéragissent avec la matrice géologique ainsi qu'avec Ies acteurs biologiques et 
microbiologiques présents. La biodisponiiilité se trouve a l'interface de ces deux types 
d'interactions. La matrice géologique s'approprie le contaminant qui devient non- 
accessiile aux organismes du milieu. L'ampIeur (thermodynamique) de cette 
appropriation et son évolution dans le temps (cinétique) sont étroitement liés aux actions 
des organismes présents sur la contamination, par exemple, la bidegradation par des 
microorganismes ou la bioaccumulation par des organismes supérieurs. 
Deux points de vue se dégagent de part et d'autres du concept de biodisponibilité, qui 
vont permettre le développement de deux axes d'approche de ce concept. D'une part, 
l'approche géologique ou physico-chimique consiste à qualifier et quantifier les 
interactions entre les contaminants et la matrice géologique pour cerner la fraction de 
contamination non-accessible aux récepteurs biologiques. D'autre part, l'approche 
biologique consiste à demander directement aux organismes ce qu'ils ressentent en les 
mettant dans des situations de milieux contaminés. La véritable biodisponibilité est au 
milieu et le schéma suivant développé par Dickson et al., (1994) en conclusion d'un 
symposium sur la question résume bien cette position. 





Fimire 1 .l : Les deux axes d'approche de la biodisponibilité envimunementale 
La disponibilité chimique représente la résultante des interactions physico-chimiques 
entre les contaminants et la matrice géologique. La biodisponibilité pharmacologique 
représente le potentiel d'action des contaminants sur un organe constituant des 
otganr*smes cibles, une fois le contaminant se retrouvant dans l'organisme. Cette 
biodisponiiilité pharmacologique est similaire à celle définie dans le milieu médical 
(voir dénnition cidessus dans le dictio~aire Chambers). Entre les deux se loge la 
biodisponibilité environnemeniale, but de l'étude, qui, si jamais accessible aux 
chercheurs, le sera par l'un ou l'autre des deux côtés. 
La Figure 1.1 semble représenter une vision relativement statique du concept de 
biodisponiiilité. Une fois la situation établie, la biodisponibilité parait être une donnée 
plutôt stable, diin ordre thermodynamique. Dans un milieu où les interactions prenant 
place sont lentes, tel un sol, cette visualisation peut être adéquate. Cependant, lorsqu'un 
facteur tel que l'écoulement de l'eau souterraine vient perturber cette situation en quasi- 
équilibre, la situation évolue en fonction du temps, donc dans un domaine d'études 
cinétiques. C'est particulièrement cet aspect qui est étudié dans la thèse, afin de qualifier 
et quantifier la biodisponibilité environnemeniale d'un contaminant au cours de son 
transport dans un milieu poreux saturé, représentant un aquifère. 
La revue de littérature qui suit se dkline selon le schéma conceptuel présenté a la Figure 
1.1. En premier lieu, les interactions générales entre les contaminants et la matrice 
géologique seront présentés, Dans un second temps, les interactions entre les 
contaminants et les organismes récepteurs seront étudiés. Enfin, les tentatives 
d'approche de la biodisponiiilité environnementale, tant qualitatives que quantitatives, 
seront examinées. Cette revue de la littérature sera suivie par la présentation générale 
des travaux de recherche qui ont mené à cette thèse, comprenant l'hypothèse de 
recherche, les objectifs ainsi que la méthodologie générale. Viendront ensuite les trois 
manuscrits, liés entre eux, corps du document, domant accès au chapitre synthèse, à la 
conclusion et aux recommandations. 
2. REVUE DE LITTÉRATURE 
Cette revue générale de la littérature s'articule selon les axes shématisés dans la figure 
1.1, La première partie s'oriente vers les mécanismes non-biologiques, responsables de 
la disponibilité chimique, la deuxième partie présentera les mécanismes biologiques à la 
base des interactions entre les contaminants et les organismes récepteurs et enfin, a 
l'interface de ces deux axes, la troisième partie se concentrera s u  le biodisponibilité 
environnementale. Pour chacune des deux premières parties, les interactions seront 
présentées de manière générale, quelque soit le contaminant étudié, puis explicitées plus 
spécifiquement pour le contaminant d'intérêt de cette ihèse, le pentachlorophénol (PCP) 
présenté ci-dessous. 
2.1. Le pentachlorophénol 
Le pentachlompbénol (PCP) est un contaminant organique composé d'un noyau 
aromatique branche en ortho d'une fonction alcool, lui conférant son appartenance a la 
famille des composés phénoliques et branchés sur les cinq autres atomes de carbone du 
cycle d'un atome de chlore. Cette structure donne au PCP un poids moléculaire de 
226,36 ghol, un point de fiision de 1909C et un point d'ébdition proche de 30W pour 
une pression de 101325 Pa (Gebefugi et al., 1979). Son caractére ionisable @Ka de 
4,75) fait en sorte que sa soIubilité varie en fonction du pH. Lorsque ce dernier vaut 7, 
la solubilité du PCP dans l'eau est de 14 mga. Le PCP a été principalement utilise 
comme biocide depuis 1930, du fait de sa capacité a découpler le processus de 
phosphorylation oxydarive de la chaine respiratoire des organismes vivaats (Weinbach, 
1957). Cette caractéristique lui a valu son utilisation intensive comme fongicide et 
insecticide pou la préservation du bois. Ii est donc retrouvé dans l'environuement 
principalement sur les sites des usines de préservation de bois, au niveau des sols et des 
eaux souterraines (Valo et al., 1984; Kitunen et aL, 1987). Le PCP est utiiisé, lors de la 
préservation du bois, sous forme dissoute dans de l'huile de présmation et à ceite forme 
technique, est associée la présence de dioxines et fuanes, beaucoup moins mobiles du 
fait de leur solubilité extrtmement plus faibles que ceiie du PCP (Cu11 et al., 1984). 
Néanmoins, il est à noter que la contamination au PCP est très souvent accompagnée 
d'une contamination aux dioxines et fiuanes (PCDDs et PCDFs, polycMorod.nzo-p- 
dioxines et polychiorodiinzofiiranes respectivement). Le PCP a aussi été détecté en 
concentrations non-négligeables dans les sols et les eaux souterraines autour des poteaux 
de bois traites servant aux lignes de transport (Arsenault, 1976). Comme il le sera 
présenté dans les sections suivantes, le PCP est biodégradable mais présente une toxicité 
importante. Ce contaminant s'avère donc particdiement intéressant pour sa mobilité 
importante (Jackson et Bisson, 1990) et les différentes réponses biologiques qu'il peut 
induire (biodégradation et toxicité). 
2.2. La disponibilité chimique 
Les multiples interactions physico-chimiques prenant place entre les contaminants 
organiques et les matrices solides sont généralement divisées en deux catégories: 
thermodynamique ou encore interactions d'équilibre et cinétique ou interactions de non- 
équilibre. Dans un but de clarté, le mot anglais sorption sera utilisé en français pour 
indiqua la famille des processus d'ad- et d'absorption et correspond à la capture du 
soluté par la phase solide sans référence a un mécanisme particulier- L'adsorption fait 
appel a un mécanisme daas lequel la fixation s'effectue sur une mrface bi- 
dimensionnelle alors que l'absorption concerne la fhation du composé dans une matrice 
tri-dimensiomelle- 
2.2.1. Équilibres de sorption 
La nature de ces mécanismes regroupés sous le terme de sorption est très variée, mais ils 
peuvent être groupis en trois catégories, selon les forces mises en jeu entre le soluté et la 
phase solide ou sotbante (Weber JR et al., 1991): les interactions chimiques, 
élecûosîatiques et physiques, dans l'ordre décroissant des forces. Les interactions 
chimiques comprennent les liaisons covalentes, bien qu'il s'agisse dans ce cas de 
sorption irréversible, ainsi que les liaisons hydrogènes. Les interactions ioniques et ion- 
dipôle forment la famille des électrostatiques. Les interactions physiques, quant à elles, 
regroupent les liaisons de type London-Van Der Waals et Coulomb entre dipôles. 11 est 
aussi possible de répartir les mécanismes en deux autres groupes toujours selon la nature 
des interactions en jeu (Chiou, 1989). D'une part, la partition, au cours de laquelle le 
composé organique est capté par la matrice de matière organique du sol, encore appelée 
physisorption (Weber JR et al., 1991) ou sorption hydrophobique (Hassett et Banwart, 
1989). Cette sorption est non-spécifique et correspond à une séparation de phases. 
D'autre part, la sorption référée dans ce cas aux interactions chimiques entre le soluté et 
le sol encore appelèe chimisorption, est basée sur la structure spécifique du composé. 
Afin de quantifier la répartition du soluté entre les phases aqueuse et solide, un 
coefficient de distribution est utilisé, c'est le Kd. U est exprime en Lkg, selon: 
ou S représente la concentration de soluté en phase solide (molkg*') et C, la 
concentration de soluté en phase aqueuse (rno1.L-'1. Si différentes concentrations 
initiales de contaminant sont introduites dans l'eau souterraine, plusieurs valem de Kd 
seront obtenues, donnant forme à l'isotherme d'équilih d'adsorption; en effet, la valeur 
de Kd n'est retenue qu'une fois l'équiliire atteini; c'est le Kd eq. L'isotherme 
d'adsorption obtenu peut être iinéaire ou suivre le d l e  plus général de Freuadlich 
dans lequel la concentration du contaminant en phase aqueuse est élevée à la puissance 
n, représentant l'ordre de la réaction d'adsorption (Voice et Weber Jr, 1983). 
La majorité des études de sorption des composés orgamaniques n sols saturés revues par 
Chiou, (1989) ont montré que le phénomène principal des équilibres de sorption consiste 
en la partition, c'est a dire la formation de liaisons hydrophobiques entre le soluté 
organique et la matiére organique du sol, sous la fome d'un équiiibre rapide. Le 
coefficient de distniution est alors couramment appelé coefficient de partition, Kp et il 
est directement relié à la quantité de matière organique présente dans le sol (Kariclchoff 
et al., 1979), permettant de définir un coefficient de partition sur le c h n e  organique 
du sol, Km spécifique au composé étudié ou sur la matière organique, KOM, selon: 
avec f&- et hM9 les fiactions de c h n e  et de rnatiére organiques présents dans le sol, 
respectivement. La valeur de fm est généraiement prise comme la moitié de foM. 
Connaissant la nature hydrophobique de ces liaisons et dans le but de prédire le 
coefficient de distriiution, le Koc a été relié au coefficient de partage entre le composé 
considéré et le 1 sctanol, le KOW , ainsi qu'à la solubilité du composé (Karickhoff et al., 
1979; Schwarzenbach et al., 1993): 
logK, = a Iog K,, + b 
ou log&,, = -c log C:' + d 
Le Kow étant ficilement mesuable, il est alors aisé de prédire un coefficient de 
distriiuticm d'un contaminant organique mionique dans un sol sature* connakant le 
Kow (ou la solubiliti: C,Sa3 du composé ainsi qpz la fraction de matière organique du sol 
étudié. De nombreuses corrélations ont été compilées p u r  des composés tels que des 
pesticides, des hyharbones polyaromatiques, des polychloro-biphényls, etc. (Fetter, 
1993). 
Dans le cas de composés possédant un ou plusieurs groupements ionisables, l'approche 
est modifiée. C'est le cas du pentachlorophénol, qui possède une fonction phénol, 
ionisable. En solution aqueuse, le PCP peut donc se retrouver sous sa fome neutre, 
P C ~ ,  ou ionisée, PCP-. Scheiimberg er aL, (1984) ont établi un coefficient de 
distribution globale, DG, des composés ionisables en posant l'hypothèse que seule la 
fraction neutre s'adsorbe sur la matière organique du sol, d'ou: 
Q étant la fraction de composé se trouvant sous la forme ionisée a un pH donné, Ka, la 
constante d'acidité et m,, la concentration en protons dans l'eau. Les auteurs 
concluent que Ia sorption des formes neutre et ionisée s'effectue, mais qu'a des valeus 
de pH inférieure ou égaie au pKa du composé, c'est la sorption de la fome neutre qui 
prédomine. Lee et al., (1990) ont apporté le fait que la sorption de la fome ionisée se 
fâit par i'intmédiaire de la f'ormation d'une paire d'ions avec un cation présent en 
solution, tel que: ~ c P - .  Dans ce cas, plus la force ionique est importante, plus la 
sorption de La forme ionisée se fera. Des résultats &pivalents ont été obtenus par 
Westail et al., (1985) ainsi que Jafirert et al., (1990). Le PCP exhii  tout 
particulièrement Ia dualité des interactions posçiiïles: physiques et chimiques. En effet, 
son hydmphobicité est importante; log Kow = 524, (Scheîienberg et al., 1984), mais son 
pKa de 4,75 indique que Ia ûaction de PCP ionisée retrouvée dans Ia majorité des sols 
(pH de 4 à 8,s) sera non-négligeable. De fait, le Kow des composés ionisés tels le PCP 
varie en fonction du pH (Kaiser et Valdmanis, 1982). Lee et al., (1990) ont ainsi montré 
que le log Kow du PCP peut prendre des valeurs allant de 2,95 pour des pH supérieurs à 
8 jusque 5.24 pour des pH inférieurs a 4. 
En réalité, la valeur de Kd est plus OU moins sous-estimée quand seule la sorption sur la 
matière organique est prise en compte. En effet, les composés organiques peuvent aussi 
créer des liaisons avec la matrice minérale du sol, impliquant ainsi de tenir compte d'un 
Kmin, coefficient de distribution spécifique sur les matrices minérales (Schwarzenbach et 
al., 1993). Haderlein et al., (1996) ont montré la capacité des minéraux d'argiles à 
adsorber spécifiquement des pesticides. Rebhun et al., (1992) ont observé que pour des 
sols ayant de faibles teneurs en matière organique, le Kmin devient non-négligeable et que 
ce dernier, tout comme le KOM, est lié au Kow du composé. McCarty et al., (1981) ont 
montré que les composés organiques s'adsorbent sur les matrices minérales pures. ils 
ont défini un seuil de carbone organiganique dans le sol, fixé sur les matrices minérales, en- 
deça duquel, la matière minéraie joue un file important dans la sorption totale des 
contaminants organiques. Cette valeur critique est donnée par la relation suivante: 
avec Ah l ' ah  spécifique de la phase minémie (L2M1). Plus le composé est 
hydrophobe, plus la valeur de ce seuil est basse. 
ii est a noter que la matière organique retrouvée dissoute dans l'eau soutenaine peut 
jouer un rôle de solubilisation accrue du contaminant organique dans la phase aqueuse, 
la tùgacité de ce demier dans cette phase en étant réduite. Par exemple, l'augmentation 
de la fraction de méthanol dissous dans l'eau implique la baisse de l'isotherme 
d'adsorption pour les chlorophénols (Lee et al., 1993; Nzengung et al., 1996). Par 
contre, la matière organique naturelle retrouvée dissoute dans la phase aqueuse n'a pas 
montré d'effet de diminution du retard observé pour le PCP a failes concentrations sur 
des échantillons de sol saturé (Lafrance et al., 1994). Ceci peut être dû au fait que la 
sorption des composés ionisables, tel que le PCP, est dépendante du pH de la solution 
ainsi que du pKa du composé, les deux pouvant être modifiés par l'ajout d'un cosolvant 
(Lee et ho, 1996). Rehbun et al., (1996) proposent d'utiliser ce phénomène de 
cosolvant pour l'extraction des contaminants organiques hydrophobes (log Kow > 4) des 
sols. Le facteur de retard obtenu lors de l'élution en est réduit de 90 % pour l'ajout de 
20 à 200 mg& de matière humique dissoute. De même, lors d'expériences de non- 
équilibre de sorption, Lee et al., (1993) ont utilisé ce phénomène afui de diminuer le 
temps d'elution en colonne. iis ont mis en évidence une corrélation linéaire entre ce 
temps de rétention et la fraction de cosolvant utilisée. 
La problématique de l'estimation des équilibres de sorption a aussi été abordée selon 
d'autres approches, particulièrement l'approche thermodynamique. Selon cette théorie, 
la matrice organique du sol est considérée comme polymérique, associée à la matrice 
argileuse (Freeman et Cheung, 1981). Le modèle est basé sur la théorie des paramètres 
de solubilité d'un composé dans une phase polymérique. La solubilité d'un composé 
dans un solvant polpérique est estimée à partir du coefficient d'activité ou fugacité de 
ce composé, au sein de la phase organique. L'activité d'un soluté en fable 
concentration dans un solvant polymérique amorphe (matrice organique du sol) est 
dom& par l'équation de Fiory-Huggins et dépend d'un coefficient d'interactions soluté- 
polymére correspondant à un excès d'entropie et d'enthalpie (Chiou et al., 1983). Ce 
coefficient d'interactions peut être lui-même estimb à partir des énergies de cohésion de 
chaque composé, 6 (Kopinke et al., 1995). La valeur de l'énergie de cohésion de la 
-3 in matière organique du sol, SOM a été évaluée à 12,Sî 03 (al.cm ) , permettant ainsi de 
remonter à l'équation de Flory-Huggins et d'estimer un coefficient de distriiution, 
tenant compte non seulement des attractions hydrophobiques entre le soluté et la matière 
organique du sol, mais aussi de toutes les autres attractions possibles entre ces deux 
entités. D'autres modèles suivant cette approche ont été élaborés (Spurlock et Biggar, 
1994). D'autres tentatives d'estimation de la sorption ont été réalisées, regroupées sous 
le terme général des QSAR (Quantitative Stmcfure Activity Relatiomhip), qui tentent, à 
partir des caractéristiques moléculaires, des groupements chimiques de la molécde de 
soluté, d'estimer l'activité de celui-ci face à la matière organique du sol (Sabijic, 1987; 
Ames et Gruke, 1995; Engebretson et al., 1996; Luehrs et al., 1996). 
2.2.2. Non-équilibres de sorption 
Les interactions jusqu'à lors étudiées dans cette revue ont été observées sous l'angle de 
-..l'équilibre, c'est à dire que l'ampleur des interactions était mesurée une fois l'équilibre 
atteint. Or, il s'avère que les équilibres observés dans les sols ne sont pas de vrais 
équilibres dans le sens où ceux-ci continuent à évoluer, mais de manière beaucoup plus 
lente. Karicichoff, (1980) a observé et modélisé deux étapes lors de l'adsorption et de la 
désorption des composés organiques du sol, l'une rapide et l'autre lente. Une hction 
du contaminant sorbè atteint l'équilibre au bout de quelques minutes, tandis que la 
sorption de la fiaction restante est caractérisée par une cinétique très lente, d'ordre 1, 
que ce soit pour la sorption ou la désorption. Plus tard, Wu et Gschwend, (1986) ont 
attribué ces cinétiques très lentes à la sorption des composés organiques sur des sites 
difficilement accessibles dans la matrice de matière organique. La technique des 
courbes d'élution a été utilisée par Nkedi-Kim et al., (1989) pour démontrer qu'une 
partie de la sorption est due à la diffision du soluté à l'intérieur de la matière organique. 
L'asymétrie des courbes d'élution obtenues ne pouvait s'expliquer par les équilibres de 
sorption. Les mêmes sols desquels la matière organique avait été edevèe n'exhiit 
plus cette asymétrie. Bmsseau et Rao, (1991) ont modélisé les courbes d'élution de 
plusieurs composés, neutres et ionisables, par un modèle dans lequel une ûaction du 
contaminant s'adsorbe instantanément, et l'autre Çaction est Simitée cinétiquement. 
Pour les composés neutres et les ionisables sous leur forme neutre, la structure de la 
phase sorbante n'a pas montré d'inauence sur les cinétiques. Par contre, pour les 
composés ionisés, les cinétiques de L'étape lente étaient encore plus faibles que pour les 
composés neutres. 
Une autre explication au phénomène de non-équilibre de sorption provient de la 
diffision intra-particulaire. En effet, Bal1 et Roberts, (1991) ont montré que le fait de 
diminuer la taille des parîicules de sol augmente de manière importante les cinétiques de 
non-équilibre de sorption. Ils proposent donc la difision intra-particulaire comme 
explication et le rayon des particules comme distance de diffision. Les deux 
mécanismes peuvent sans doute s'effectuer en mime temps (Pignatello et Xing, 1996) et 
ce de manière très similaire à ce qui peut se passer entre un contaminant organique et un 
polymère (Xing et Pignatello, 1997). 
Le PCP subit lui aussi ces mécanismes de sorption lentes (Lee et al., 1991). Divincenzo 
et Sparks, (1997) ont montré que la résultante en terme de sorption était dépendante de 
la concentration. et à une moindre ampleur du temps de contact entre le contaminant en 
solution et la phase solide. 
Enfin, l'observation de ces cinétiques de sorption irès lentes expliquées par de la 
diffision ha-particulaire ou intra-matière organique, donne des pistes de 
compréhension au phénomène de la séquestration des composés organiques avec l'âge 
de la contamination. En effet, Pignateilo et al., (1993) ont observé une différence 
importante entre l'élution d'un sol fraîchement contaminé avec un herbicide et un sol 
ayant subi une contamination équivalente, mais beaucoup plus ancienne. La mobilité du 
contaminant nouvellement ajoute était bien supérieure à celle de l'ancien contaminant. 
De même, Hatzinger et Alexander, (1995) ont réalisé des extractions à partir de sols 
hîchement contaminés et de sois a vieilles contaminations et les résultats obtenus 
montrent que l'extractabilité diminue avec l'âge de la contamination. Même la 
sonication des particules de sol n'a pu parvenir à libérer le contaminant du sol vieilli. Le 
composé 1,2-diiromométhane a été tetrouvé dans les sols 19 ans après son application et 
démontrait une résistance totale à Ia âésorption, par contre la destruction de la structure 
du sol a fortement contri'bué au celargage du contaminant, montrant que ce composé était 
emprisonné dans les micropores âu sol (Steinberg et al., 1987). Enfin, le vieillissement 
de la contamination permet la création de liens chimiques irréversibles entre le 
contaminant et la p k  solide du sol conduisant à la transformation du composé, sa 
polymérisation, jusqu'au mécanisme d'humification (Richnow et al., 1997). 
2.2.3. Influence de I'écodement en milieu poreux saturé 
Le milieu d'intérêt étant saturé, il est indispensable de prendre en compte l'écoulement 
de l'eau et son influence sur les mécanismes décrits ci-dessus. L'hydrodynamique en 
milieu poreux saturé permet 1e transport du contaminant dissous en phase aqueuse, par 
les mécanismes d'advection et de dispersion. L'advection représente le mouvement 
général de l'eau et est caractérisé par la vitesse des molécules d'eau, v. La dispersion 
trouble en quelque sorte I'advection et est une résultante de la diffision moléculaire, due 
à des gradients de concentration de contaminant, ainsi que de l'hétérogénéité de la phase 
particulaire. Le coefficient de dispersion hydrodynamique, exprimé dans l'axe de 
l'écoulement (longitudinal), D, est défini comme étant gouverné a la fois par la vitesse 
de l'eau souterraine, mais aussi par la diffision moléculairey selon: 
où at est la dispersivité dynamique longitudinale et D*, le coefficient de difision 
2 1 effective (L .T ) défini comme étant le coefficient de difision du soluté dans le milieu, 
Do, comgé d'un facteur de tomioBité, a, d6 à l'hétérogénéité du milieu (Fetter, 1993): 
L'écriture d'un bilan de matiére pour un soluté non réactif sur un élément de volume de 
ce milieu, en monu-dimensionnel, amène a l'équation suivante (Levenspiel, 1972; Todd, 
1980): 
où C est la concentration en contaminant considéré dans la phase aqueuse (M.L-~)' D, le 
2 1 coefficient de dispersion longitudinale (L .T ), v, la vitesse de l'eau souterraine (L-Tl) , 
x Ia direction de l'écoulement (L) et t, le temps (T). 
La vitesse exprimée dans cette équation représente la vitesse de décharge de l'eau 
souterraine et est donnée par la loi de Darcy (Freeze et Cherry, 1979): 
où KH est k coefficient de perméabilité encore appelé conductivité hydraulique (L-TI) et 
dhM le gradient hydraulique. La conductivité hydraulique s'exprime comme une 
vitesse et prend des valeurs comprises entre 10.) et 10.' cmls pour les sables jusque l@" 
à 10'7 d s  pour les argiles. La vitesse réelle des particules fluides est donnée par : 
où 0 est Ia porosité de la zone aquifère considérée, c'est à dire le rapport entre le volume 
réellement affecté par l'écoulement et le volume total. Ca porosité prend des valeurs, en 
fonction de la matrice considérée, proches de 0,35 (entre 425 et 0,45) (Todd, 1980). 
L'écoulement ainsi décrit vient influencer les interactions physico-chimiques présentées 
plus haut. En effet, le temps ms pour atteindre un pseudo-équilii peut être 
rencontré dans les sols, mais i'écoulement constant de l'eau ne pennet pas ce contact 
long entre la molécule de contaminant et la matrice solide. Bnisseau, (1992) a montré 
qye la vitesse de l'eau influence une cinétique révsi'ble de premier ordre de sorption 
lente. De même, en utilisant cette fois un modèle de diffusion basée sur la loi de Fick 
pour caractériser la sorption lente, (Hutzler et al., 1986) ont obtenu des résultats 
similaires. 
2.3. La biodisponibilité pharmacologique 
La notion de biodisponibilité pharmacologique développée par Dickson et al., (1994) et 
présentée à la figure 1.1 sera ici étendue à tous les organismes biologiques pouvant être 
exposés au contaminant, c'est à dire les organismes dont la réponse à l'exposition est 
mesurée en terme de toxicité, mais aussi ceux pour lesquels l'exposition au contaminant 
conduit a la biodégradation de ce dernier. 
23.1. La biodégradation 
La biodégradation des contaminants organiques retrouvés dans les eaux souterraines est 
réalisée par les bactéries présentes dans ce milieu. Ces bactéries y sont en grande variété 
et en quantité variable (Chapelle, 1993). Knox et al., (1993) ont répertorié des résultats 
de comptes microbiens effectués sur différentes eaux souterraines a des profondeurs 
allant de 1 à 1752 m. Les valeurs obtenues oscillent entre 102 et 10' cellules/ml. Les 
valeurs moyennes observées sur des sites contaminés sont toutes légèrement plus 
élevées, se concentrant autour de id cellules/mL. Les bactéries se regroupent sous 
fome de micro-colonies ou sous fonne de biofiim recouvrant les surfaces des matrices 
solides (McCarty et al., 1984). Elles utilisent la matière organique indigène comme 
source de carbone et différents accepteurs d'électrons possibles pour ce métabolisme: 
soit l'oxygène dissous présent dans Peau, soit des ions tels que les nitrates, sulfates, ions 
fhques,  etc. Les métabolismes aérobies (utilisation de l'oxygène comme accepteur 
d'électro11~) sont en générai plus rapides que les anaérobies. Mais, dans le cas d'une 
contamination, l'oxygène dissous tombe très rapidement en-dessous de 2 mgA, et ne 
supporte plus les métabolismes aérobies, permettant le développement des 
microorganismes anaérobies sur les autres accepteurs d'électrons (Chapelle, 1993). C'est 
l'acclimatation des microorganismes a la contamination. Ce phénomène est souvent 
accompagné d'une diminution de la diversité microbienne, du fait de la pression 
sélective (Beaulieu et al., 2000). En effet, seuls les microorganismes possédant les 
enzymes nécessaires a la biodégradation du contaminant présent pourront croître et le 
feront au détriment des autres. L'accümatation peut prendre plusieurs semaines 
(Chapelle, 1993), mais elle peut aussi être Unpossible, donnant lieu au phénomène de 
récalcitrame inhérente (Huesemann, 1997) du fait d'un manque d'enzyme ou d'une 
inhibition de la microflore par excés de substrat. La structure des composés organiques 
qui v i e~en t  contaminer les eaux souterraines est alors d'analyse iris utile. En effet, plus 
le composé sera simple, plus sa biodégradation sera rapide et complète, quelque soit le 
milieu récepteur étudié. Par exemple, les composés du pétrole, alcanes à chaînes plus ou 
moins longues, sont relativement facilement dégradés dans les eaux souterraines 
(Chapelle, 1993). Une augmentation de la complexité des structures chimiques 
augmente la técalcitrance et donc les Limites a la biodégradation. Les dioxines et 
furanes, par exemple, sont des composés récalciîrants, bien qu'une étude ait montré 
qu'en CO-métabolisme (utilisation concornmitente d'un autre substrat carboné pour la 
croissance), ces molécules pouvaient être partiellement utilisées, selon des mécaaismes 
de déchlorination réductive (Wilkes et al., 1996). 
Le pentachlorophénol est un composé biodégradable, en métabolisme aémbie ou 
anaérobie (Boyd et al., 1989; Hale et of., 1994). De nombreuses souches capables de le 
dégrader en conditions aérobies ont été identifiées: des Arthmbacter, Flavobacterium, 
Psardomonas, Rhodococcus et Mycoba~t~tllll (Hale et al., 1994). Le maécanisme 
réactionel de biodégradation a été mis en évidence pour la souche Arihrobacter ATCC 
33790 (Schenk et al., 1990) par marquage a l'oxygène radioactif. La première 
déchlorination du PCP se fait en fait par l'intermédiaire de l'eau plutôt que de L'oxygène 
et elle est suivie par une déshaiogénation hydrolytique complète de la molécule, menant 
au catéchol. Ce dernier subit ensuite une série d'oxydations qui permettent de rompre le 
cycle et d'aboutir à l'acétyl-coenzyme A et au succinate ou bien au pyruvate et à 
l'acétaldéhyde, composés rentrant dans le cycle de Krebs de la celiule (Glick et 
Pasternak, 1994). Le PCP peut aussi être biodégradé par métabolisme anaérobie. Ce 
phénomène a été mis en évidence dans des boues anaérobies acclimatées, au sein 
desquelles le PCP a été déchloriné de manière réductive par étapes successives pour 
donner des chlotphénols (tri- et di-) puis le phénol (Miesel1 et Bayd, 1986). 11 est a 
noter que le PCP peut aussi être biodégradé par l'action de champignons, de la famille 
des white rot fing* , Trois d'entre eux ont démontré de telles capacités : Trametes 
versicolor, Phunerochuete chrysosporium et Inonofau dryophilus en conditions batch ou 
sous fonne de films fixes (Logan et al., 1994; Alleman et al., 1995). 
En terme de cinétiques de biodégradation, les résultats expérimentaux obtenus dans les 
diRérentes études montrent de grandes différences. La souche ATCC 33790 a 
minéralisé plus de 80% des 14,7mg/L en phase aqueuse, en 45h, permettant un 
doublement de la population bactérienne (Lin et Wang, 1991). En comparaison, La 
souche Rhodococmr chlorophmrolicics a permis la dégradation de 1,2 mg5 de PCP en 
160h, en phase aqueuse (Jacobsen et Arvin, 1996). Les coefficients de rendement entre 
le PCP et la biomasse ont été déterminés dans cette étude et prennent des valeurs 
moyennes de 0,35 glg. Les taux de croissance maximum, mesurés pour différentes 
concentrations initiales en PCP, ont monîni qu'en dessous de 0,s mg/L de PCP, la 
croissance n'est pas soutenue. Par contre, au-delà de cette concentration, le taux de 
croissance est d'environ 7j-'. Une étude en colonne, utilisant la souche Arthrobacter 
ATCC 33790 fixée sur des büies de verre, a -s d'activer la biodégradation par ajout 
successifs de PCP en entrée de colonne (Edgebill, 1996). Cette activation a pexmis 
d'augmenter le taux de biodégradation des 150 m@ alimentés de 200h à 10h. La 
poursuite des ajouts jusqu'à des concentrations de 366 mg/L n'ont pas induit de 
limitations, mais le saut à 1Oûû mg& a stoppé la biodégradation, sans doute par effet 
toxique du PCP. L'utilisation d'un consortium bactérien pour la biodégradation du PCP, 
et son activation en réacteur fed-batch a permis d'atteindre des taux de minéralisation de 
plus de 80% en 30h avec des concentrations initiales de 100 mgL, 300h pour 300 mg& 
et en accord avec l'étude précédente, un arrêt de la biodégradation pour des 
concentrations de 500 mg/L (Otte et al., 1994). 
En conditions de terrain, des évidences de minéralisation du PCP ont été recueillies 
(Pignatello et al ,  1985). Une période d'acclimatation de 3 a 5 semaines a été observée 
dans les eaux de surface étudiées, suivie par une dégradation aérobie plus rapide que 
l'anaérobie. Une augmentation de la contamination en PCP a conduit à une 
augmentation dans la capacité de biodégradation de ce contaminant par les 
microorganismes indigènes. La majorité des bactéries responsables de la dégradation 
ont été retrouvées attachées a des surfaces (Pignatello et al., 1983). De même, la souche 
Arthrobacter ATCC 33790 a été cultivée en biofilms fixés naturellement sur bilies de 
verre et a permis la biodégradation du PCP (Edgehill, 1996). 
Ces différentes recherche ont mené à l'utilisation de la bioaugmentation pour remédier 
aux problèmes de contamination des sols par le PCP. Plusieurs études ont monîré 
l'intérêt de Ia méthode pour ce contaminant, soit à l'aide de culture de souches pures 
(Edgehill et Finn, 1983; Crawford et Mohn, 1985) ou par activation des 
microorganismes provenant d'un échantilion de sol contaminé (Otte et al., 1994). Cette 
activation se traduit par une diminution importante de la diversité bactérienne dans le sol 
utilisé. Beaulieu et al., (in press) ont montré qu'à la fin d'une telle bioactivation, 96% 
des clônes examinés avaient le même profil en utilisant le méthode SSCP (single-strand- 
conformation-polymorphism). La bioaugmentation subséquaate à l'enrîchissernent du 
sol contaminé par un échantillon de ce même sol déjà décontaminé a permis la 
minéralisation de près de 60% du PCP (Laine et Jorgensen, 1996). L'utilisation de 
bioréacteurs a aussi mené a la décontamination d'eaux souterraines contaminées au PCP 
et a la créosote (Mueller et ai., 1993), et ce même a basses tempéra- (Jarvinen et al., 
1994). La modélisation de résultats simüaires obtenus en réacteurs bioaugmentés de 
boues activées a montré la capacité des miccoorganismes de croître avec le PCP comme 
source de substrat carboné (Jacobsen et Amin, 1996). 
233. La toxicité 
Les voies d'exposition et les moyens d'action des contaminants organiques sur les 
organismes biologiques sont multiples et variés. Néanmoins, à partir du moment 
d'exposition entre les deux, quelques étapes communes peuvent être dégagées, telles que 
l'entrée du contaminant dans l'organisme, le transport au sein de l'organisme, son 
entreposage, son métabolisme et son excrétion hors de l'organisme (Landis et Yu, 1995). 
La première étape est souvent régie, en ce qui concerne les contaminants organiques, par 
la lipophilicité du contaminant, c'est à dire son attirance pour les corps gras. En effet, les 
membranes extérieures des organismes biologiques sont souvent constituées 
principalement de lipides, envers lesquelles les contaminants organiques sont attirés, par 
rapport à l'eau. Ainsi, le Kow présenté à la section 2.1 peut servir, comme première 
estimation, pour cornaître la quantité de contaminant qui, à l'équilibre, se retrouvera su 
ou dans la membrane lipidique des organismes (Knezovich, 1994). Ce phénomène, 
encore appelé bioaccurnulation, représente la porte d'entrée des contaminants dans 
l'organisme, Ceux-ci peuvent ensuite être transportés par le systhe sanguin ou 
lymphatique et ainsi distribués aux différents tissus ou organes sur lesquels ils pourront 
agir, ou &re entreposés. Le foie joue un rôle majeur dans l'entreposage et la 
biotransforrnation des xénobioticpes (étrangers à l'organisme) grâce à sa caractéristique 
de centrale enzymatique (Landis et Yu, 1995). Les mécanismes d'action des 
contaminants sur les organismes sont variés. il peut y avoir destruction cellulaire, 
combinaison du contaminant avec un enzyme empêchant l'activité de ce dernier, mais 
bien souvent, le contaminant organique qui s'accumule au niveau de la membrane 
lipidique vient bloquer le fonctionnement des protéines qui agissent comme pompe 
ionique, régulant le transport des ions au travers de la membrane. Ce phénomène appelé 
narcose fInit par étouffer la cellule et la détruire (Landis et Yu, 1995). 
Le pentachlorophénol est reconnu et utiiisé pour sa toxicité, surtout bactérienne- 
Néanmoins, des valeurs importantes de toxicité ont été mesurées pour ce composé sur 
différents organismes: LC50 sur une carpe (Cyprinus carpio) à pH7 de 0.1 m@ et 
LCSOsur Daphnia pulex de 3 mg& (Mayer Jr. et al., 1994) ou encore LC50 sur une 
truite (Salmo trutta) de 0.2 mgL (Hale et al., 1994). Une caractéristique de ce composé 
réside dans sa structure chimique: l'aspect ionisable. Cette caractéristique implique des 
toxicités différentes à différents pH, du simple fait de la solubilité du PCP a ces 
différents pH. Ainsi, la LC50 sur Cyprinus carpio passe de 0.1 mg5 a pH7 à 0.06 à 
pHS. Le PCP a ainsi plus tendance a se bioaccumuler à des pH plus faibles. De plus, les 
membranes biologiques ont été comparées avec succès à des liposomes composés de 
phosphatidylcholine zwitterionique. Le PCP peut donc développer avec ces membranes 
des liens ioniques en plus des liens hydrophobes, augmentant de la sorte le phénomène 
de nécrose (Escher et Schwanenbach, 1996). 
2.4. La biodisponibilité environnementale 
A mi-chemin entre la disponibilité chimique et la biodisponibilité pharmacologique se 
situe la biodispoaibilité environnementale, d'intérêt dans cette thèse. La littérature plus 
spécifique à cette biodisponibilité est maintenant présentée, des points de vue 
biodégradation et toxicité. Les études portant sur la biodisponibilité en terme de toxicité 
ont surtout été réalisées sur les contaminations des eaux de surfaces (Harnelink et al., 
1994) et ont été séparées jusque h k  récemment des études portant sur la biodisponibilité 
en terme de biodégradation. Dans un premier temps, des descriptions qualitatives du 
phénomène de biodisponibilité seront présentées, suivies de récentes approches de 
quantification, L'effet de diffërents facteurs tels que Pâge de la contamination, le type de 
microorganismes ou la présence de co-contaminants seront ensuite traités et enfin, 
Piniluence du transport du contaminant sur la biodisponiiilité sera évoquée. 
2.4.1. Descriptions qualitatives 
Les premières observations de limitations de la biodégradation dans les sols remontent 
aux années 40, lorsque Ensminger et Gieseking, (1942) ont remarqué que la fixation de 
composés organiques sur la matrice minéraie du sol influençait leur disponibilité pour 
les microbes du sol. Plus tard, Weber et Coble, (1968) ont étudié la décomposition 
microbienne du diquat, pesticide, adsorbé sur deux types d'argile: la montmorillonite et 
la kaolinite, et ont observé que l'addition d'une quantité de montmorillonite suffisante 
pour adsorber la moitié du diquat diminuait l'ampleur de la biodégradation de ce dernier 
de moitié. Par contre, la kaolinite ne présentait aucun effet équivaient. Le 
développement de la recherche dans ce domaine a apporté des résultats c o ~ a u t  ces
premières observations. Steen et al., (1980) ont montré que plusieurs composés utilisés 
industriellement se trouvaient hors d'atteinte des micro-organismes dégradeurs 
lorsqu'adsorbés sur des sédiments. Gordon et Millero, (1985) ont mis en évidence une 
corrélation négative entre l'étendue de l'adsorption de plusieurs acides organiques sur 
des surfaces d'hydroxyapatite et les taux de biodégradation de ces composés. De même, 
l'étendue de la minéralisation du 2,4,6-trichlorophénol diminue en fonction de 
l'augmentation de la quantité d'acide humique dans le sol (Robinson et Novak, 1994). 
En terme de toxicité, des observations similaires étaient faites. Des sols contaminés a la 
dioxine et administrés par gavage à des cobayes n'ont induit aucune toxicité sur ces 
organismes. L'analyse de leur foie ont montré une très faible biodisponibilité de la 
dioxine (2,3,7,8-tétrachlorodibenzO-p-dioxine, TCDD) du sol (Umbreit et al., 1986). La 
présence de carbone organique dissous dans l'eau a induit une diminution de la 
biodisponibilité des HAP a L'organisme Pontoporeia hoyi (Landrum et al., 1985). Des 
résultats identiques ont été observés sur Daphnia magna (Kukkonen et Oikari, 1991). 
Plus précisément, la nature et la composition chimique de la matière organique 
interviennent dans l'estimatioa de la biodisponibilité au vers de terre Lumbriculus 
variegatus (Standley, 1997). 
Les recherches se sont ensuite précisées quant aux mécanismes responsables de ces 
observations. Les mises en évidence physico-chimiques des phénomènes observés 
(partition et mécanismes de sorption lente (Pigaatello et Xing, 1996; Nam et Alexander, 
1998)) ont été utilisées pour les études de biodégradation en milieu multiphasiques. La 
biodisponibilité s'est alors avérée être un phénomène a deux temps: une fiaction du 
contaminant se trouvant aisément accessible aux organismes est utilisée en premier, puis 
une seconde ûaction, plus récalcitrante, pour laquelle l'accès aux organismes dégradeun 
est limitée par la désorption du contaminant (Rijnaarts et al., 1990; Robinson et al., 
1990; Gamerdinger et al., 1991; Mihelcic et Luthy, 1991; Al-Bashir et al., 1994; White 
et Alexander, 1996). En terme de toxicité, de nombreuses observations ont montré 
qu'elle diminuait inversement a la fiaction de matière organique présente, soit 
particulaire, soit dissoute (Gobas et Zhang, 1994). De même, la toxicité relativement 
importante au début de la contamination diminue dans un second temps (Traina et al., 
1996; Robertson et Alexander, 1998). Récemment, la biodisponibilité a été étudiée à la 
fois envers un microorganisme dégradeur et envers un organisme induisant une toxicité 
(Kelsey et Alexander, 1997). Cette étude a montré des évaluations similaires de la 
biudisponiiilité pour les deux types d'organismes. 
2.4.2. Approches de quantification 
Au cours des dix dernières années, des méthodes de quantification de la biodisponiiilité 
des contaminaats organiques dans les sols ont été développées. Celles-ci sont basées sur 
différentes définitions du concept de biodisponibilité. La biodisponiiilité a été définie, 
de la manière la plus simple, par la fiaction de contaminant présent dans Ia phase 
aqueuse (Cuypers et al., 1999). L'analyse directe de la concentration du contaminant 
dans cette phase permet alors une évaluation de la biodisponibilité. Cette méthode est i 
la base d'une série de méthodes basées sur une approche chimique de la biodisponi'biIite. 
Plusieurs tests ont été développés qui utilisent différents solvants, aiiant de i'eau jus~u'à 
des solvants organiques très forts. Des corrélations sont ensuite observées entre Ies 
quantités de contarninants extraites et les réponses biologiques de biodégradation ou de 
toxicité (Kelsey et al., 1997; Lobner et al., 1999). La grande variabilité de la nature des 
sols rend cette approche difficile et des résultats récents ont remis en question les 
corrélations développées (Chung et Alexander, 1998). De même, en milieu aqueux 
principalement, des sondes bcisées sur des colonnes de chromatographie CI8 ont été 
développées pour estimer la fiaction de contaminant bioaccumulable (Hsieh et Dorsey, 
1995; van Lwn et al., 1996). Un indice de biodisponiiilité (Bi) a été défini comme le 
ratio entre la concentration du contaminant dans 1 gramme de lipide et dans 1 gramme 
de sédiment (Rice et OXeefe, 1995). Ces différentes approches chimiques de la 
biadisponibilité ont la caractéristique de se baser sur des notions thermodynamiques, sur 
des hctions de contaminant. Une autre approche génhle consiste a considérer les 
différents taux en jeu dans le devenir du contaminant: taux de sorption, taux de 
biodégradation, taux de transport. Ainsi, la biodisponibilité peut se définir, dans les 
eaux de surface, comme le taux d'accumulation par les organismes rapporté au taux de 
transport de l'eau (Landrum et of., 1994). Cette approche a été appliquée à la 
problématique de la décontamuiation des sols et la biodisponibilité est alors devenue le 
rapport entre le taux de biodégradation et le taux de désorption des contaminants (Bosma 
et al., 1997; Ramaswami et Luthy, 1997; Zhaag et al., 1998). Ce concept de taux est 
déjà utilisé dans le domaine pharmacologique, où il a donné lieu a la terminologie de 
taux de biodisponibilité (Hnidey et al., 1996). 
2.43. Influence de différents tiieteurs 
Au cours des cinq dernières années, l'influence négative du vieillissement de la 
contamination dans les sols sur la biodisponiiilité a été mis en évidence tant pour les 
microorganismes dégradeurs que pour les organismes induisant une réponse toxique- 
(Alexander, 1995; Kelsey et Alexander, 1997; White et al., 1997; Alexander et 
Alexander, 1999; Alexander et AIexander, 2000)- La lente migration des contaminants 
dans les micropores de la matrice solide et principalement de la matière organique est 
principalement responsable de ce résultat @am et Alexander, 1998). Néanmoins, cette 
diminution de la biodispomiilité est difficile à prévoir et les tests d'extraçtabilité corrélés 
aux réponses biologiques ont montré des problèmes a le faire (Chung et Alexander, 
1998). 
Les miçroorganismes dégradeun, de part leur action directe sur les contnminants, 
peuvent influencer la biodisponibilité de ces derniers. Des expériences mettant en jeu 
deux souches de dégradeurs de naphtalène face a leur substrat absorbés sur différents 
sols et solides artificiels ont moniré des habiletés différentes de ces deux souches à 
minéraliser le naphtaiene dans ces diverses situarioas, malgré des capacités identiques en 
pbase aqueuse (Crocker et al, 1995; Guerin et Boyd, 1997). Les auteurs ont conclu 
qu'une des deux souches avait la capacité d'utiliser le substrat sous sa forme adsorbée. 
Une autre étude a quant a elle conclu que les microorganismes pouvaient accélérer le 
taux de désorption des contamiaants grâce à deux facteurs: leur aflïnité spécifique pour 
le substrat considéré, permettant de réduire rapidement la concentration de contaminant 
en phase aqueuse et la capacité des cellules à s'attacher sur les surfaces ou sont 
adsorbées les contarninants ( H m s  et Zebader, 1995). Des résultats similaires ont été 
obtenus, cette fois en exposant deux organismes différents (un ver de terre, Lumbriculw 
vririegaîus et une larve de moucheron, Chironimus riparius) à des situations identiques 
de contaminant absorbé @avies et al., 1999). La production de biosurfactant par les 
microorganismes dégradews eux-mêmes a la solubilisation phs importante de 
leur substrat et donc une augmentation de la biodisponiilité (Déziel et al., 1996). Ces 
résultats doivent néanmoins être nuancés par i'étude de Deschênes et aL, (1995) qui a 
permis de montrer qu'une augmentation de la mobilité des contaminants n'est pas 
duectement liée a une augmentaiion de sa biodégradation. Les microorganismes 
peuvent aussi jouer un tôle à long terme dans les sols contaminés en catalysant la 
réduction de biodisponibilité des conhmhmts toxiques (Guthrie et Pfaender, 1998). Le 
mécanisme d'humification a été prouvé être en partie catalyse par les micfoofganismes 
indigènes du sol (Richnow et al., 1997). 
La biodisponibilité peut aussi être modifiée lorsque des co-contaminants entrent en 
compétition, soit pour les sites de sorption, soit envers les microorganismes dégradeurs. 
Le pétrole résiduel d'une contamination mixte pétrole-aroclor 1242 a joué le rôle de 
réservoir d'absorption pour i'amclor, limitant ainsi sa biodisponibilité et le taux de 
déchlorination (Zwiemik et al., 1999). De même, l'ajout de pyrkne dans une 
contamination au phénanîrène vieillie a permis une augmentation de la biodégradation 
du phénantrène (White et al., 1998). Ce phénomène a été approprié au concept de 
déplacement cornpetitif: le pyrène aurait ainsi volé les sites d'absorption du phénantrène, 
rendant ce dernier plus biodisponile. La compétition entre la biodégradation du 
phénantrène et la biodégradation des composés de la phase liquide non-aqueuse dans 
laquelle le phénantrène était dissous a limité la biodisponibilité de ce dernier (Morrison 
et Alexander, 1997). La compétition s'est faite au niveau de l'azote, du phosphore et de 
l'oxygène disponible. 
2.4.4. Effet du transport du contaminant sur Ir biodisponibilité 
Aucune approche de la biodisponiiilité des contaminants durant leur transport en eaux 
souterraines n'a encore été développée. Certaines études ont montré l'influence de 
l'hydrodynamique sur la biodégradation des coniaminants, mais sans que le contaminant 
puisse être retenu par les d a c e s  (Elorden et Bedient, 1986; Brusseau et al., 1999). 
L'augmentation de la vitesse de l'eau entraînait une diminution de la biodégradation du 
contaminant. Pamllelement et basé sur une modélisation du transport des contarninants, 
l'effet de I'hydrodyaamique sur les taux de dissolution des phases liquides non-aqueuses 
a été démontré inverse (Seagren et aL, 1993). La compétition des diffërentes cinétiques 
qui régissent le devenir des contaminants dans l~ eaux souterraines et sa résultante en 
terme de biodisponibilité n'est pas encore connue. 
À partir des connaissances apportées par la revue de littérature, une approche 
conceptuelle de la biodisponibilité des contaminants organiques durant l eu  transport en 
milieux poreux saturés est tout d'abord développée dans cette section de la thèse. Cette 
approche permet de définir la biodisponiailitk et ainsi de poser les bases de la recherche 
expérimentale, c'est à dire l'hypothèse de recherche et les objectifs. Enfin, la partie 
expérimentale et la méthodologie générale suivie sont présentées. 
3.1. Approche conceptuelle de la biodisponibilité 
Le devenir des contaminants en milieux poreux saturés dépend de leurs interactions avec 
la matrice géologique et avec les acteurs biologiques du milieu. A i'interface se situe la 
biodisponiiilité environnementale, qui revêt deux aspects, caractérisés par les termes 
massique et toxique. La Figure 3.1 résume ce double aspect, dans le cas d'un système 
statique, ou en pseudo-équilibre tel un sol. 
Figure 3.1: Shéma conceptuel de la biodisponi'bilité dans Ie cas d'un système statique 
L'équilibre qui s'institue entre le contaminant en phase aqueuse et le contamina. 
adsorbé permet l'extraction du contaminant de l'eau et soit son absorption subséquente 
au sein de la matrice solide, soit sa biodégradation à l'interface entre les phases aqueuse 
et solide. En fonction des récepteurs biologiques présents, la biodisponibilité, 
schématisée par les ovales gris, va s'exprimer en terme de potentiel de perte de masse du 
contaminant (micro-organisme dégradeur) ou en potentiel de toxicité (organisme 
succeptible d'exprimer une toxicité quand exposé au contaminant). 
Lorsque le système sus-considéré n'est plus dans un état de pseudo-équilibre, par 
exemple du fait de l'écoulement de l'eau souterraine, le schéma conceptuel est quelque 
peu différent, et représenté a la Figure 3.2. 
Fi- 3.2: Shéma conceptuel de la biodisponibilité pour un système dynamique 
Dans ce cas, l'écoulement de l'eau souterraine permet la migration facilitée du 
contaminant et le potentiel toxique se concentre au niveau des points de résurgence de 
l'eau souterraine, sachant que le miiieu ne contient pas d'organismes récepteurs autres 
que les bactéries. Ces bactéries peuvent être responsables de la biodégradation du 
contaminant, principalement à L'interface des phases solide et liquide. La 
biodisponiiilité se décline ici aussi en terne de potentiel massique et toxique, mais le 
tàcteur temps prend toute son importance et L'étude de la biodisponiiilité va devoir en 
tenir compte. 
3.2. Définition de la biodisponibüité 
Basée s u  cette analyse conceptuelle de la biodisponiiilité qui pemet de mettre en 
évidence son double aspect, massique et toxique, de même que l'importance du facteur 
temps pour son étude en système dynamique, la définition suivante est proposée. La 
biodisponibilité des contaminants est définie par le taux d'exposition des organismes 
biologiques aux contaminants. Ainsi, des taux de biodisponibilité massique et toxique 
sont développés pour caractériser la dynamique du systéme. Dans le cas d'un système 
statique, l'équivalent dûn système dynamique mais pour un temps d'exposition qui 
devient beaucoup plus grand, ces taux deviennent des ampleurs d'exposition. Dans le 
but d'obtenir une réponse de la part des organismes biologiques la plus proche possible 
de la véritable biodisponibilité environnementale, il est nécessaire d'utiliser des 
organismes ou systèmes biologiques les plus sensibles possibles au contaminant utilise, 
a h  d'éviter toute limitation intrinsèque aux organismes qui résulteraient en une mesure 
de la biodisponibilité pharmacologique plutôt qu'enviro~ementale. 
3.3. Hypothèse de recherche et objectifs 
L'hypothèse qui sous-tend la recherche présentée dans cette thèse s'énonce comme suit: 
la biodisponibiiité des contaminanis organiques durant leur transport en milieux poreux 
saturés s'exprime en terme de taux de biodisponibilité massique et toxique. 
L'objectif principal consiste a quantifier ces taux dans différents contextes 
environnementaux ainsi que leur évolution dans le temps. 
Afin de remplir cet objectif, il est nécessaire de développer une méthode théorique et 
expérimentale de quantification de ces taux basée sur une analyse originale des courbes 
d'élutions (premier manuscrit), de qyantifier leurs évolutions en fonction de diffërentes 
conditions enviro~ementales (deuxième manuscrit) et enfin d'étudier leurs évolutions 
en fonction du temps (troisième manuscrit). 
Pour ce faire, une méthodologie générale a été développée, basée sur i'étude de cowbes 
d'élutions obtenues en colonnes de milieux poteux saturés. 
3.4. Méthodologie générale 
Les contextes environnementaux sus-mentionnés ont été retenus pour leur influence 
connue ou supposée sur la biodisponibilité, comme l'a montrée la revue de littérature: la 
capacité de rétention du contaminant par le milieu, la vitesse d'écoulement de Peau et la 
capacité du milieu à biodégrader le contaminant. Le but étant de démontrer 
expénmentaiement le nouveau concept des taux de biodisponibilité, une étude m&!e 
(matériaux artificiels, consortium bactérien pré-activé au contaminant, etc.) a été 
développée, afin de contrôler la majorité des paramètres en jeu. 
3.4.1. Les composantes de l'étude expérimentale 
Pour réaliser cette étude, les composantes suivantes ont été retenues: 
un contaminant soluble et f'aciiernent quantifiable, le PCP, 
un milieu poreux saturé composé de sable standard amendé ou non, 
un agent de rétention du contaminant: la résine AmberLite XAD-4, 
un système permettant Ie transport du contaminant au travers du milieu 
poreux saniré: le montage en colorne, 
des organismes biologiques permettant la mesure des taux de 
biodisponibilite un consortium bactérien pré-acclimaté au PCP et h é  sur du 
sable standard, ainsi qu'une souche bactérienne luminescente et sensible au 
PCP en milieu aqueux (méthode Microtox). 
Le pentachlorophenoi est utilisé dans les expériences décrites ci-après, seul, dissous dans 
le milieu salin minéral (MSM). La méthode de suivi indirecte du PCP dans l'effluent de 
la colonne consiste en une mesure de l'absorùance en ultra-violet à 3 19 nm. Cette 
longueur d'onde a été déterminée par séparation du PCP du MSM en HPLC (High 
peformance liquid chromatography) et détection par balayage du spectre complet. Une 
figure de ce spectre est présentée en annexe. Bien que le pic principal se situe à 2 10 nm, 
le PCP est détecté, lorsqu'il est dissous sous forme de pentachiorophénolate dans le 
MSM à ph 7'15, a 3 19 nm (voir spectre du PCP en W ea annexe). Ceci permet d'éviter 
les interférences souvent rencontrées à 210 MI et dues à la présence de composés 
aromatiques provenant soit de la biodégradation incomplète du PCP, soit de la matière 
organique dans la colonne, soit de produits microbiens solubles. La méthode de 
séparation et détection du PCP par HPLC est décrite en annexe (protocole G12). Les 
différentes étapes de quantification de l'absorbante sont décrites au protocole 78 en 
annexe. 
3.4.1.2 Le milieu poreux saturé: sable standard et résine 
Le sable utilisé est standard, nettoyé de toute matiére organique et de granulométrie 
uniforme. Le diamètre moyen des grains est de 2 5 0 ~ .  Au cours des d i f f h t e s  
expériences, le sable est soit utilisé seul, soit amendé de résine. La résine Amberlite 
XAD-4 est non-ionique et spécifique aux phénols en milieu aqueux, c'est la raison pour 
laquelle eiie a été choisie. En effet, L'ajout mîrôlé de résine dans le systéme permet de 
retenir plus ou moins de PCP et permet d'éviter les problémes rencontrés lors de 
l'utilisation de matériaux d'aquiferes naturels conteaant plus ou moins de matière 
organique. Un des avantages & cette résine, outre sa capacité d'extraction des phénols 
et donc du PCP de la phase aqueuse, réside dans sa structure physique.. En effet, elle se 
trouve sous forme de billes d'environ 3 0 0 ~  de diamètre, permettant un mélange 
intéressant avec le sable. De plus, son caractère poreux présente deux atouts 
supplémentaires: une d a c e  d'échange très importante (725 m2.g-') et une taille de 
pores de SOÀ, suffisamment petite pour permettre la diffusion du contaminant sans 
permettre celle des micro-organismes. Des résines équivalentes ont déjà été utilisées 
dans des études de biodisponibilité en batch (Guerin et Boyd, 1997). Les résultats en 
terme de coefficient de partage (Kp) sont très élevés, par exemple le Kp (naphtalène / 
XAD-2) vaut 5870 ~Jcg". Ceci permet l'utilisation de peu de résine pour atteindre des 
coefficients de partage du milieu poreux permettant l'obtention de courbes d'élution qui 
impliquent tout de même un retard suffisant. L'ajout de différentes quantités de résine 
au sable permettra de faire varier la capacité de rétention du milieu envers le 
contaminant. 
3.4.1.3 Les organhes biologiques de mesure de la biodisponibilité 
Comme indiqué plus haut, les organismes sondeurs de la biodispomiilité 
environnementale se doivent d'être, comme toute sonde biologique, sensibles au 
contaminant. Dans cette optique, le consortium de micro-organismes dégradeurs choisi 
a été extrait d'un sol contaminé au PCP (Bécaert et al., 1999). Par la suite, cette 
biomasse a été stimulée au PCP en bioréacteur agité et aéré, par ajout séquentiel de PCP 
en phase aqueuse (Bécaert et al., 1999). Enfin, du sable standard a été ajouté à la phase 
aqueuse seule et une autre étape de bioactivation a été effectuée afin de bénéficier d'un 
sable bioactif, sur lequel se sera fixée une partie de la biomasse totale (voir protocole 7A 
en annexe). 
Concernant les mesutes de toxicité, certaines limitations intrinsèques aux biotests 
généralement utilisées ont dû être prises en compte. En effet, beaucoup de tests 
développés dans le domaine de l'écotoxicologie requièrent de grandes quantités de 
milieu (solide ou Liquide) afin de réaliser les essais. Le but recherché dans les 
expériences ci-présentées consiste à créer des courbes d'élutions de contaminant au 
travers du milieu poreux saturé, mais aussi, des courbes d'élutions de la toxicité associée. 
Afin d'obtenir plusieurs points sur la courbe d'éhtion toxique, il était nécessaire d'utiliser 
un test requérant de faibles quantités (quelques dilitres) en sortie de colonne et 
suffisamment sensible au PCP. La méthode Microtox présente ces deux avantages et 
permet la réalisation des bioessais relativement rapidement après la collecte des 
échantillons (voir protocole 7E en aunexe). De plus, cette bactérie marine, Vibrio 
fsheri, utilisée dans la méthode Microtox est ûès sensible au PCP en phase aqueuse 
(Knoke et al., 1999; Cassels et ai., 2000). 
3.4.1.4 Le système de transport: le montage en colonne 
Le milieu poreux décrit ci-dessus est placé dans des colonnes de pré-chromatographie 
composé uniquement de téflon et de verre Kimax (voir protocole 7B en annexe). Le tout 
est saturé de milieu salin minéral (MM, (Greer et Shelton, 1992)), tamponé a un pH de 
7,15. L'écoulement du contaminant, dissout dans le MSM, au travers de la colonne est 
induit par une pompe péristaltique qui permet de maintenir un débit constant et de le 
faire varier d'un essai à l'autre. Tous les conduits liant la pompe à la colonne sont 
composés de téflon. La Figure 3.3 shématise le montage expérimental au centre duquel 
se retrouve la colonne. Les échantillons de pbase aqueuse (7 mL) sont récupérés en 
sortie de colonne et analysés pour la concentration de PCP par spectrophotométrie UV a 
319 nm et pour la toxicité mesurée par la méthode Microtox. Les courbes d'élutions 
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3.43. Modéiisation des courbes d'élution massique 
Les courbes d'élutions massiques obtenues à I'aide de ce dispositif expérimental ont été 
modélisées, et les paramètres du modéle ont été identifiés pour chaque expérience afin 
de pouvoir observer le lien entre ces paramètres, qui représentent les mécanismes 
régissant le devenir du contaminant, et les taux de biodisponiiilités. Le modèle utilisé, 
intitulé modèle à double compartiment, a été préaiablement déveIoppé par Angley et ses 
coolaborateurs (An@ et aL, 1992) et est représenté de manière conceptuelle par le 
shéma de la Figure 3.4. 
Contaminant adsorbé 
(équilihe) sur Ia surface 
de la résme 
Transport du contaminant 
par advection et dispasion 
Contaminant absorbé 
(cinétique reversible de 
premier ordre) dans les 
pores de la résine 
Biodégradation du 
contaminant 
Figure 3.4: Shéma conceptuel du modeIe utilisé pour les courbes d'élutions massiques 
Le contaminant présent en phase aqueuse peut donc s'adsorber sous la fonne d'un 
équilibre d'adsorption, régit par le Eicteur retard, R (version adimensiomelle du 
coefficient de distribution, KD, en L.IC~-'), ou s'absorber dans le second compartiment, ici 
les pores de la résine, selon une cinétique réversible d'ordre 1, caractérisée par la 
constante d'ordre 1 d'absorption, it, en s". Toujours en phase aqueuse, le contaminant 
migre du fait de l'écoulement de l'eau, décrit par les mécanismes d'advection (vitesse 
réelle des particules d'eau, v, en mas-') et de dispersion (coefficient de dispersion, D, en 
cm2.s-'1. Entin, le contaminant peut être biodégradé par les micro-organismes présents 
sur le sable, à l'interface avec la phase aqueuse. Cette bioréaction peut être modélisée 
par une cinétique de premier ordre (utilisé dans le manuscrit 2 avec une constante de 
biodégradation de premier ordre, Rai,, en s-1) ou par une cinétique de biodégradation liée 
a la croissance bactérienne (utilisé dans le manuscrit 3). Dans ce dernier cas, le taux de 
croissance @, en S-') est pris en considération ainsi que le rendement en biomasse (Yx en 
mgmg-') et la population bactérienne (Xen  mg.^-'). 
Les équations différentielles partielles qui découlent de cette approche conceptuelle sont 
présentées dans les manuscrits 2 et 3. 
3.5. Limites techniques de la méthode 
La première limite technique de la méthode réside dans l'utilisation de sable inoculé et 
donc dans la présence des microorganismes sur les particules de sable. Cette 
caractéristique ne permet pas de prendre en considération le transport bactérien, et la 
possible augmentation du transport des contaminants par l'intermédiaire des 
microorganismes. Néanmoins, le suivi de la toxicité dans l'effluent permet, 
indirectement, de palier à cette limite et une augmentation de la toxicité due soit au 
contaminant, soit aux microorganismes pourrait y être détectée. Le caractère tixe des 
microorganismes a été vérifié par analyse des protéines contenues dans l'effluent (les 
seules sources de protéines étant les microorganismes) en utilisant la méthode micro- 
BCA (protocole 7C en annexe). Après inoculation du sable, I'effluent n'a jamais 
contenu plus de protéines que la limite de détection de la méthode, c'est à dire 0,s 
pg/mL. Enfin, la fixation des bactéries doit être prise en compte lors de la modélisation 
du transport des contaminants et ceci a été effectué en posant I'hypoîhèse que les 
microorganismes se retrouvent dans la ûaction d'eau immobile, retrouvée à la surface 
des particules de sable. 
Une seconde limite technique de la méthode réside dans les différentes cinétiques en jeu. 
En effet, afin d'obtenir des courbes d'élution de contaminant qui permettent le calcul des 
taux de biodisponiiilités intéressants, il est indispensable que ce dernier ne soit pas 
dégradé trop rapidement par rapport à i'écoulement, qu'il ne soit pas non plus trop 
reteau par la résine par rapport à l'écoulement. Ainsi, le domaine de validité de l'étude 
diminue en fonction de ces considérations. Un écoulement trop rapide, par exemple 
dans les rocs hcturés, ou trop lent, par exemple dans les argiles ne permettront sans 
doute pas de générer des courbes d'élution utilisables. 
La méthode de suivi du PCP, par spectrophotométrie, constitue aussi une limitation 
technique, étant d o ~ é  la limite de détection associée à cette méthode et mesurée dans le 
cas du PCP sur du sable inoculé à 0,s mgiL du fait des interférences générées par le 
d ieu .  Cette limite de détection diminue à 0,l m&. Cette limite est supérieure aux 
concentrations rencontrées fréquemment au niveau des eaux souterraines contaminées au 
PCP, mais, pour l'étude modèle considérée dans cette thèse, la méthode suffit. Dans le 
cas ou une précision plus grande est requise, la méthode de suivi par HPLC est 
conseillée. 
3.6. Présentation des articles 
Le premier manuscrit, qui suit ce présent chapitre, présente le développement de la 
méthode d'analyse des courbes d'élutions massique et toxique qui permet l'estimation des 
taux de biodisponibilités massique et toxique et s'intitule : «Development of a metbod to 
estimate the m a s  and toxic bioavailabilities of organic contaminants in dynamic 
systemm. En date du l u  septembre 2000, il est acceptable après révisions dans une 
publication technique spéciale de 1'ASTM : Environmental Toxicology and Risk 
Assessment: Science, Policy, and Standardization - Implications for Environmental 
Decisions: Tenth Volume, ASTM STP 1403, B. M. Greenberg, R. N. Hull, M. H. 
Roberts, Jr., and R. W. Gensemer, Eds., Amencan Society for Testing and Materials, 
West Conshohocken, PA, 2001, 
Le second manusait approfondit la quantification des taux de biodisponiiilités avec 
L'introduction de la modélisation des courbes d'élution et une gamme plus complète 
d'étude. il s'intituie : QuantifLing m a s  and toxic bioavailability rates of 
pentachlorophenol durhg transport ihmugh saturated porous media. U a été soumis, en 
juiilet 2000, à la revue : Environmental Science ad Technology. 
Enfin, le dernier manuscrit étudie L'évolution temporelle des taux de biodisponibilités. ii 
s'intitule : Effect of Biomass growth on the mass and toxic bioavailability rates of 
pentachlorophenol during conîinuous transport through saturated porous media. Il a été 
expédié, en septembre 2000, à la revue EnWonmental Science and Technology. 
4. PREMIER MANUSCRIT: DEVELOPMENT OF A 
~ T H O D  TO ESTIMATE THE MASS AND TOXTC 
BIOAVAILABILITIES OF PENTACHLOROPHENOL DURING 
ITS TRANSPORT THROUGH SATURATED POROUS MEDIA 
4.1. Abstract 
Bioavailability of organic contaminants in soi1 has recently been a focus of interest but a 
lack of knowledge of its behavior during contaminant transport thcough saturated porous 
media, such as aquifers, is observed. This research presents a method, based on a 
generally accepted definition of bioavailability, that quantifies mass and toxic 
bioavailabilities of organic contaminants during their transport in terms of 
bioavailability rates. Elutions of pentachlorophenol (PCP) were performed using 
iwculated laboratory columns at two different pore-water velocity and on two diffmnt 
media. Both PCP and the toxic response (Microtox) were monitored at the exit of the 
coIumns for quantification of the rates- Results show that the non-dimensional mass 
bioavailability rate decreased with iacreasing pore-water velocity ( h m  0.52 to 0.15) 
and with increasing retention (hm 0.15 to 0.02). The non-dimensional toxic 
bioavailability rate decreased with increasing retention (from 0.59 to 0.22). Results 
indicate that this method shows a potential for quantiljrhg contaminant bioavailability 
according to both outcornes: biodegradation and toxicity. 
Bioavailabiiity of contaminants in the environment has become a topic of interest in 
the Iast few years (Baveye et al., 1999), in two ciiffereut fields of research, 
Environmental engineers who are using biotechnology to remediate conbminated sites 
are often faced with limitations to contaminant biodegradation. Recent developments 
bave shown tbat these Limitations were d y  due to the sorption phenornena between 
the contaminaniand the subsurfxe matrix (Weber Jr et al., 1991). More precisely, slow 
soiption of thè contaminant witfiin the mict~pores of the naturai particles are suppsed 
to be the niain mechanism Iimiting microbial degradation of the pollutant (Nam et 
Alexander, 1998). Secody, environmental toxicdogists have ken  focushg on 
contaminant bioavailability to supior organisms. Tbey found bat similar mechanisms 
are limiting contaminant bioavailabilily, m d y  its sorption on ssdiments or soi1 organic 
matter (Hamelink et al., 1994, Standley, 1997). An important aspect to be underliaed in 
b t h  approaches is that bi~vailability is organismdependent. Two different 
microorganisms, both degrading a specific contaminant, will lead to two different 
evaluations of the bioavailable fiaction (Guerin and Boyd 1992). The same r d t  was 
observeci with supior organisms (Davies et al. 1999). 
These two approaches to determine contaminant bioavailability in the environment 
have been brought together with the emergence of the nsk-based approach to site 
remediation. In this approach, the knowledge and understanding of contaminant fate 
and transport, hence bioavailability, is required as weil as the assessrnent of the result of 
the exposure between the contaminant and a targeted organism. The notion of risk is 
now directîy associateci with the contaminant bioavailability (Alexander 1995, Kelsey 
and Alexander 1997). However, differences in the definition of bioavailability tend to 
bring difficulties in the application of the concept and mostiy in quantifjing 
bioavaila bility, 
The fact that bioavaüabili@ is ~rga~smdependent makes it difficult to define. From 
the chemistry point of view, the knowledge of contaminant partitionhg is sufficient to 
assess bioavailability, which is in fact a chernical availability. From the biology point of 
view, bioavailability should include the contaminant upîake as well as the activity of al1 
the metabolic enzymes (Baveye and Bladon 1999), which is phamiacological 
bioavailability. A general definition of the contaminant bioavailable fraction is usually 
given as the ûaction found in the aqueous phase (Cuypers et al. 1999). This definition 
appears to be lirniting when assessing bioavailability to superior organisms like 
earthworms and when assessing the bioavailability of very hydrophobic and almost non- 
soluble molecules like hexadecane, which is easily biodegradable in a soil. A refined 
definition would be the uptake flux of contaminant by the target organism (Baveye and 
Bladon 1999). Despite the fact that the uptake flux is not easily measured and 
quantified, this definition is very interesting because it iaüoduces the concept of tirne in 
bioavailability which seems to be a key factor in the overall process. A more general 
definition of bioavailability was proposed by Hnidey et al. (1996) as the extent of 
organism exposure to the contaminant. The notion of exposure links the two approaches 
that were presented earlier in their common interest in the contaminant fate and 
transport. But, this definition is faced with a quantification pmblem. 
4.2.2. Quantikation of Bioavaiiabüity 
The main method used to ~uantify bioavailability is based on the concentration of the 
contaminant in the aqueous phase. Such a concentration may be predicted h m  the 
knowledge of the contaminant partition coefncient (Kp) between water and a certain 
type of subsurface material. This partition coefficient is usually estimated between 
water and subsurface organic matter (K,). This thermodynarnic datum gives an 
approximation of the equili'bnum state that can be reached by the contaminant betweea 
the two phases. Another set of methods has been developed that are based on a 
relatiomhip between the contaminant extractability and its uptake by organsims. 
Supercritical tluid extraction was c d e d  out by Loibner et al. (1999) at two différent 
levels, and the ratio of the amount obtained in the two cases was correlateci with 
biodegradation and ecotoxicity measured on the samples. The same dwelopment of 
chernical assays to assess bioavailability was done by Kelsey et al. (1997), but, tbis tirne, 
using organic solvents. These tests have shown good results for correlating biological 
responses and chernical extractability but it is not clear how such correlations may be 
used in different situations (contaminants and media) and with different biologicai 
receptors. Based on this instantaneous quantification approach, probes are behg 
developed, eiiher chemically based or even biologically based. Reversed-phase 
chromatography (C-18 probes) was used to mode1 biopartitioning processes, mostly 
bioaccumulation (Hsieh and Dorsey 1995, van Loon et al. 1996). Whole-ceIl living 
biosensors are king developed to directly assess bioavailability of pollutants to 
degrading-micrwrganisms (Jaspers et al. 1999, Ripp et al. 2000). Bioconcentration or 
bioaccumulation are also usually used to assess bioavailability in ternis of environmental 
toxicity (Morrison et al. 2000). 
However, it is now clear that slow sorption mechanisms, driven by kinetic data, are 
responsible for the non-equilibrium partition observed between the contaminant in the 
aqueous phase and the solid phase (Pignatello and Xing 1996). Thus, bioavailability to 
any organism is regulated partly by these sorption-related mass transfer (Zbang et al. 
1998). Bioavailability tends to be quantified by a ratio between the kinetics that appear 
to be the limiting factors to bioavailability: mass transfer of the contaminant to the ce11 
and microbially-catalysed transformation of the contaminant. In nondynamic systems 
or in systerns where hydrodynarnics are negligible, the bioavailability factor or number 
bas been developed as the ratio of the biodegradation be t i c  to the slow sorption kinetic 
(Chung et al. 1993, Bosma et al. 1997, Zhang et al. 1998). This effort in modeling 
bioavailability is based on a chemical engineering approach characterized by the use of 
the Thiele modulus, expressed as the ratio of two kinetics limiting a system 
(Ramamami and Luthy 1997). This kinetic aspect of bioavailability bas also been 
applied to the environmental toxicology side of the problem (Landcm et al. 1994). The 
authors proposed to qyatify environmental bioavailability as the ratio of the 
contaminant uptake clearance to the encounter rate. 
These kinetic approaches to bioavailability have not yet been applied to dynamic 
systems, such as groundwater, where hydrodynamic is not negligiile. The research 
presented in this paper proposes a quantification meihod applicable to bioavailability of 
organic contaminants during their transport through saturateci porous media, based on a 
generally accpeted defuiition of environmental bioavailability. 
4.3. Method Development 
From what was descnbed above, a genecai definition of bioavailability must be 
applicable to the two aspects of environmental bioavailability (biodegradation and 
ecotoxicity) and should also address the kinetical aspect of it. Such a definition, based 
on the one proposed by Hnidey et al. (1996) states bioavailability, not as the extent of 
exposute, but as the rate of exposure of an organism to the contaminant (Duda1 et al. 
1999a). When the organism is a contaminant-degradmg microorganism, the repose  is 
an actual decrease in the contaminant mass over tirne: this is mass bioavailability. When 
the organism exposure to the contaminant leads to a toxic response, it is toxic 
bioavailability. Bioavailability is thus expressed in t m s  of a rate of exposure, but 
depending on the receptor, will be quantified as a rate of mass or toxic bioavailability. 
The definîtion given here takes into account the kinetic aspect of bioavailability and 
links the concept of rate to bioavailability. Hence, mass and toxic bioavailability rates 
are introduced. 
When assessing contaminant fate and transport, dynamic studies are ofien carried out 
either on site or at the lab-scale, using flow-through columns. Contaminant is eluted 
through the columns at a certain concentration and monitored at the exit of the column. 
The results h m  such studies are contaminant bmkthmugh curves @TC), which are 
helpfhi to understand the different mechanisms irespr>nst'ble for the shape of the cwe.  
Hydrodynamic phenomena such as contaminant dispersion and advection, physico- 
chernical phenomena such as contaminant retardation and diffusion in pores and 
bioiogical phenomena such as biodegradation or bioaccumulation ai i  have a direct 
impact on the breakthrough cwes. In an attempt for an integrative analysis, two 
observations can be made on a BTC. First, there is its horizontal extent, integrating 
dispersion, advection and retardation as well as slow sorption mechanisms. The more 
outspread the curve is, the more retained ihe contaminant is and the slower it passes 
through the column. The horizontal extent can thus be seen as the residence t h e  
distribution of the contaminant in the column. Secondly, biological mechanisms such as 
bidegradation or bioaccumulation will act on the vertical extent of a BTC. The more 
bidegradation occurs withia the section, more flat the cuve will be. in order to 
translate mathematically these observations, two parameters are set up. The fmt 
parameter, extensivefy used in phannacokinetic studies is the area under the curve 
(AUC), qualified as a robust parameter, for its good independance h m  experimental 
variations (Ritschel 1988). The AUC is directly Iinked to the vertical extent of a 
breakthrough curve. Jn the case of a coniaminant eluting through a section of an aquifer 
or a column, the area under the curve obtained represents the fraction of contaminant 
that was able to migrate through the column without king biodegraded, thus without 
showing any mass bioavailability, whatever cesidence-tirne distribution was observed. 
The uneluted fraction of what was injected at the entrance of the section represents the 
mass bioavailable fraction of contaminant. The second mathematical parameter, 
describing the residence tirne distribution bas to iake into account the overall curve, not 
only the average distribution, in orùer to cope with asymetnc c w e s  generated by slow 
sorption mechaoisms. Thus, this parameter is set as the product of the average residence 
t h e  with the variance of the residence time distribution. 
The rate of biological exposure to the contaminant, dehed as bioavailability, cm 
then be quantified using these two parameters. As the uneluted fiaction (1-AUC) is 
biodegraded during the overail t h e  taken by the contaminant to pass through the 
section, the mass bioavailability rate is quanàfied as the ratio of the amount that was 
biodegraded to the the  it took to biodegrada it, according to Equation 4.1- 
where 
AUCmILP = a r a  undcr the contaminant bteakthraugû curve 
t,, = average of the contaminant residence-the distribution 
dm, = variance of contaminant residence-tirne distribution. 
The amount of contaminant tbat was able to migrate bough the column could alsu be 
considered to be bioavailable. indeed, if a superior organism is exposed to this effluent, 
it may lead to the expression of toxicity. Hence, on top of monitoring the mass of 
contaminant, a second breakthrougb curve is built up by monitoring the toxic response 
of an organism placed at the exit of the column, imitating a groundwater resurgence al a 
well, lake or river. A toxic breakthrough curve is generated and tôe area d e r  such 
curve is  calculated leading to AUCtox. The same quantification can be done to obtain 
the toxic bioavailability rate according to Equation 4.2. 
where 
AU& = a m  under the toxicity breakthrough curve 
t,m = average of the toxicity residence-the distribution 
= variance of toxicity resideoce-the distn'bution. 
The use of ihe product of the average tirne to the variance allows al1 the measured 
values of the distri'bution to be taken into account, differentiating two curves, similar in 
thek average distn'bution time but exhiiiting a very ciiffirent rage of vaIues. This 
product is a better representative of the t h e  of exposue between the contaminant and 
the biologid receptor tban the average residence time aione. 
The actuai values of the mass and toxic bioavailability rates may not be very easy to 
analyse. Hence, a non-dimensional version of these rates c m  be obtained by reporthg 
them to extreme sçenarios. For tbe mass rate, the bat-case scenario is given wfien al1 of 
the contaminant is bidegradeci within the section leading to an AUCmass equal to O and 
when no retardation is obsemed (contaminant bebaves like a non-reaçtive tracer through 
standard sand). This leads ta the maximum mass bioavailabi1ity rate. The ratio between 
the mass bioavailability rate and its maximum value gives a non-dimensional mass 
bioavailability number, ranghg h m  O to 1. The same process is  carried out on the 
toxic bioavailability rate, this t h e  to the worst-case scenario, where al1 of the 
contaminant is eluted ihniugh the section with no retention in the section (equivalent to 
an elution through standard sand). A non-dimensional toxic bioavailability number is 
thus obtained. The sarne reference medium is used (standard sand) aliowing cornparison 
between different data sets. Therefore, an experimental study at lab-sale was canied 
out to show how this rneihod can be applied to different scamios of contaminant fate 
and transport and to show the sensitivity of îhe method to changes in either retention 
capacity of the medium or in hydrodynamics. 
4.4. Materials and Methods 
Three columas were used in this study. Column f was a standard sand column on 
which the PCP elution was @ornai at 1 mL/mia, C o l m  2 was a 0.2% resin- 
amendai standarà sand column used at the same flow rate a d  Column 3 was like 
Column 1 but the PCP elution was performed at haif the flow rate, 0.5 mLlmin. On each 
column, three elutions were perforrned: a non-reactive tracer test, an abiotic elution 
(NaPCP in the absence of rnimorganiganisms) and a biotic elution, after inoculation with 
PCP-degrading mi~roorga~sms. Step elutions of contaminant were pediormeâ, but the 
analysis, according to Eqyations 1 and 2, was carried out on the derivatives of the ETC, 
thw on the equivaient of a pulse elution. Kowever, it is difficult, and often techuicaily 
impossiile to perfm a tme pulse elution on a cohimn. Performing a step elution, 
leading to a stable response, solves this difficulty, The derivative of this BTC is then 
computed and the mathematical aaalysis presented in equations 1 and 2 can be 
perfonned on this tesponse, corresponding to an artificial pulse elution (Levenspiel, 
1972). The integral of this derivative, the area under the curve, gives the fraction of 
contaminant that migrated through the column, while the primitive of this derivative 
would lead back to the step elution response. This extra mathematical step greatly 
enhances the accuracy of the method by allowing the analysis of a robust experimental 
response. 
4.4.1. Production of PCP-Degrading Microorganisms 
PCP-degrading rnicrwrganisms (coming h m  a sample of a PCP-contaminated soil) 
were gmwn by sequential addition of 90 % pure NaPCP (Omega inc., Lévis, QC) in a 
fd-batch slurry bioreactor, using a mineral salt medium (MSM) at pH 7.1 5 (Greer et al. 
1990). The aqueous phase h m  this slurry was then filtered through an 8pm Wbatman 
(Millipore, Bedford, MA) filter papa. The remaining bacterial suspension was then 
bioactivated to obtain a richer suspension. This process was carried out in an aerated ( 5  
L/min) amber glass jar (4 L) by sequential spikes of NaPCP at concentrations increasing 
h m  5 to 25 mg/L. A higher concentration spike of NaPCP was added when the 
remaining concentration was less than 1 mg/L. In order to monitor NaPCP 
concentration in the suspension, 4mL-samples were taken daily, filtered through a 0.25 
pn filter, and analyzed in the UV-spectrophotometer at 3 19 m. 
4.4.2. Study Columns 
The columns used for al1 the experiments were pre-chromatography &mdexTM 
columns (Kontes, Vineland, NI), made of Km# borosiiicate glass and 
polytetraauoroethylene (PTFE). The columns were 15cm long with a 4.8m inside 
diameter. Both ends included a 20pm PTFE filter as well as a PTFE grid for bed 
support and accurate flow disûiiution. Mode1 solids used for column packing consisted 
of standard Ottawa sand (Anachernia, Montreal, QC) and Amberlite XAD-4 min 
(Sigma, St Louis, MO). This min was used to accurately control the retention capacity 
and kinetics of the medium for ihe theoretical development of bioavailability 
quantification. PCP is very soluble at the pH of the experiments (7.15) and its 
hyàrophobicity is thus reduced. The min will specifically retain hydrophobie 
molecules h m  aqueous media. Ils pore size is between 20 to 60 mesh with a specific 
area of 7 lS m21g and an average inside pore diameters of S O ~  400 g of dry sand were 
solely used in Column 1 and 3, while 399 g were mixed with 1 g of resin pnor to 
packing in Column 2, making it a 025 % of retentive matter column. 
4.43. Column Hydrodynamics 
The columns were packed with iheir composition of mode1 solids and then saturated 
with MSM. Different masses were measured on each column: empty colwnn, column 
with dry material, column filled with MSM and saturated column. Simple calculations 
performed on these masses allowed the estimation of the column saturation, the pore 
volume and the pomsity. Pore water velociîy, v, was fixed ai 23x10'~ cds .  The 
hydmdynamic elution was a step tracer test using 'H-H~O (25 mCi/g, Sigma, St Louis, 
MO) based MSM at a continuous inflow of 10 000 dpm . Fractions were collected at the 
exit of the column and counts per minute were monitored using a liquid scintillation 
counter (Wailac 1409). The test was carried out until the counts at the exit of the 
column were equal to the ones for the iniiow. 
4.4.4. Abiotic Breoktbrougbs 
Abiotic breakthroughs were carried out and consisted of step elutions of PCP 
(continuous i d o w  of PCP at 25 mg& in MSM) in the absence of PCP-degradhg 
microorgm'sms. Fractions were collected at the exit of the columns and, afier filtration 
at 0 . 4 5 ~  (MiIlipore, Bedford, MA), the contaminant concentration was monitored by 
UV spectmphotometry at 3 19 nm. Abiotic breakthrougbs were perfonned on Columns 1 
and 2. As Columns 1 and 3 consisted of îhe same medium, their abiotic profiles were 
identical. 
4.4.5. Biotfc B reakthrougbs 
The same protocol as for the abiotic expenments (step elution of 25 m@ PCP 
solution and monitoring of PCP) was used for the biotic elutions, but this tirne, the 
columns were inoculated with the PCP-degrading microorganisms prior to the elution. 
This was carried out by recirculating the suspension during 20 pore volumes (PV) 
followed by a flush during 2 PV to wash non-fixed ceUs (Herman et al. 1997). The 
biomass was monitored at the exit of the column driring the flush by protein analysis 
using the micro-BCA (bicinchoninic acid) method (Pierce Cheinicals, Rockford, IL). 
For this purpose, samples were cenûifùged (13000 rpm for 10 minutes) and the deposit 
was washed with MSM in order to avoid interference between the reagent and PCP. 
Afier a second centrifiigation, bacteria were lysed by using a 1%-triton (Union Carbide, 
Danbury, CT) solution, which is compatible with the reagent. 
4.4.6. Toxicity Measurement 
Toxicity of elution samples was assessed by using the Microtox@ test (Azur 
Enviconmental, Carlsbad, CA). This test uses a bioluminescent marine bacterium 
(Vibn'ofisherr3 and measures the inhibition to Luminescence caused by the presence of 
contaminant in the sample. Results are collected in terms of the logarithm of the EC10, 
expressed in percent of the sample that causes a lû?? decrease of the bioluminescence. 
The minimum value is 1Wh leadhg to a non-dimensionai toxicity (log EC10) of 2. 
4.5. Results 
Results are presented for the three columns in t m s  of contaminant fate and transport 
as well as toxicity elutions. Bioavailability is finally quantified according to the method 
presented above. 
4.5.1. Pentachlorophenol Fate and Transport in the Columns 
The three columns were hydrodynamkaîly similar, showing a porosity of 0.4, typical of 
smd colurnns. Al1 experiments were performed with a saturation of 98*1%. The 
hydraulic conductivity was fixed with the flow rate and was calculated according to the 
pomaity at a value of 2.3xl0*~ c d s  for CoIwnns 1 and 2 and 1.15~10'~ c d s  for Colurnn 
3. Pore volumes were 1 10 2 mL. The symmetry of the tracer test response (results not 
shown) showed that neither flow-bypass nor dead volumes were observable. This 
implies that dissolved oxygen and nuûients were unifody fed to the columns. 
Elutions of PCP in the absence of any degradhg rnicroorganisms were carried out to 
investigate PCP sorptive behavior towards the matrices. Figure 1 shows that no 
retardation was found when PCP was elutcd through standard sand (Columns 1 and 3). 
The abiotic responses of these two columns are identical in the non-dimensional f m s ,  
as represented in Figure 1. Partitions as well as rate-limited sorption were observed 
when resh was added to the sand (Column 2). 
Figure 4.l:Abiotic and biotic breakhughs for the three colurnns: column 1 and 3 
(standard sanâ, 1 and 0.5 rn~.mhi') and column 2 (W./ resin, 1 mI,.minmin'). 
a) (a) column 1 and 3 (i) column 2 and b) (a) column 1 (m) column 2 (V) colurnn 3. 
This resulted in a broken elution curve, with a nrst part similar in shape to the non- 
retarded c w e  and a second part that was linear and controlled by the rate-Limiteci 
sorption (difision). Such a sorptive behavior is undersiandable when looking at the 
structure of the resin. Indeed, its surface area is quite large (715 m21g) and the size of its 
pores (50À) allows slow diffusion of the contaminant. 
Results h m  PCP elutions after colum inoculation with specific microorganisms are 
presented in Figure 1. No biomrrss was ktected at the exit of the columns during the 
flush performed before the PCP elution. Both Colwnns 1 and 3 showed significant 
biodepdation: approximately 18% of PCP was degraded in colwnn 1 white airnost 
55% of initial PCP was degraded in Column 3. This is a direct result of the competition 
between the two kinetics involved in these columns: biodegradation and hydrauiic 
conductivity. In Column 2, little biodegradation was measured (the difference between 
the abiotic control and the biotic elution, 5 %) showing that microorganisms' access io 
the contaminant was limited by the presence of the resin. Here again, this result may be 
seen as a kinetic competition between biodegradation and rate-limited sorption. 
4.5.2. Toxicity Elutions 
Figure 4.2 presents the toxicity elution curves obtained for Columns 1 and 2. 
Toxicity responses to PCP elutions reveai that toxic pattern is closely relatecl to the mass 
pattern for both columns. The Iowa the toxic breakthrough c w e  is, the higher the 
toxicity, because a smaller fiaction of the sample is needed to reach 10% of decrease in 
the bioluminescence. For Column 1, despite the observed biodegradation, the toxicity 
reaches the maximum value (the one measured for the influent solution), while the 
retention action of the min, limits the outcome in concentration as weU as in toxicity, 
which stabilizes d e r  1.4 pore volumes. 
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Figure 2 -Toxicity response to PCP elutions for Columns 1 and 2. 
(a) Column 1, mass, (.*O*-) Column 1, toxic, (m) Column 2, mass, (.w) Column 2, toxic 
4-53. Quantification of Bioavailability Rates 
From tbese biotic mass and toxic breakthughs, derivatives are calculateci and 
plotted, as non-dimensional breakthrough rates @er Pore Volume, ~ p - ' )  to allow 
calculation of the areas under the curves, according to Figure 4.3. The descnied steps 
are performed for the three columns and mass and toxic bioavailabilitiy rates are drawn 
h m  these calculations. These rates are then compared to the best or worst-case 
scenarios, in order to obtain non-dimensional bioavailability numbers, as explained in 
the method development section. The numbers are found in Table 4.1. In order to 
calculate the toxic bioavailability in column 2, results h m  the PCP and toxicity elutions 
for tbis column were Iinearly extrapolated to obtain the area under the cuwe. This 
extrapolation was motivated by the k t  that PCP elution in the second phase of the 
curve is controlied by rate-limited sorption, exfilithg hear outflow of contaminant. 
0.0 0.5 1 .O 1.5 2.0 
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Figure 42 : Mass and toxic elution derivatives for Colwnn 1, 
(-*-) mas and (.*O**) toxic 
Table 4-1 : Summary of bioavailability numbers. 
toxBloA 0.22 NA. 
massBioA 
Overall results show a great ùifluence of a decrease in the pore-water velocity on 
mass bioavailability (hm 0.15 to 0.52 for Columns 1 and 3, respectiveiy). Contaminant 
retention by the medium led to a s h q  decrease in mass bioavailability ( h m  0.15 to 
0.02 for Colurnns 1 and 2, respectively) as well as for the toxic bioavailability (hm 
0.57 to 022 for Columns 1 and 2, respectively). 
Columa 1 Column 2 Column 3 
(sand, 1 mI,lrnin) (wl. resin, 1 rnL/rnin) (sand, 0.5 mL/min) 
0.15 0.02 0.52 
4.6. Discussion 
Results obiaineci in tenns of mass bioavailability (Table 1) show the two different 
kinetic competitions previausly mentioned. If Colwnn 1 is set as the standard, it is clear 
that a decrease in the flow rate favors biodegradation and thus m a s  bioavailability (from 
0.15 to 0.52). Such a phenornenon was already observed (Angley et al. 1992) but has 
never been quantified in terms of bioavailability. inversely, when resin is added to 
standard sand, mass bioavailability of the contaminant sharply decreases (fiom 0.15 to 
0.02). Such a result is in total agreement to general studies of bioavailability showing 
that sorption of the contaminant leads to a decrease in biodegradation. These two kinetic 
competitions have been described previously by a set of non-dimensional numbers: the 
Damkohler nurnbers (Ramaswami and Luthy 1997). The knowledge of kinetic 
parameters can lead to the caladation of these numbers allowing to know what kinetic 
was lirniting the overall process, hence bioavailability. in a similar mariner, Chung et al. 
(1993) used a Thiele modulus as a non-dimensional number. Unfortunately, for those 
methods, no link was created between the numbers and the actual bioavailability. 
Bosma et al. (1997) created a bioavailability nwnber (Bn), detined as the ratio between 
intraparticle diffision and biodegradation rate and then quantified bioavailability fiom 
the knowledge of the kinetic parameters. Their Bn is in fàct the equivalent of the mass 
bioavailability of this research, but estimated for static systems. The method described 
here quantifies mass bioavailability as a whole result of the thcee kinetics conmlling the 
system (hydrodynamic, slow sorption and biodegradation) and quantifies a toxic 
bioavailability as well. 
In tenns of toxic bioavailability, the results h m  (Table 4.1) show an interesthg 
aspect of the methoci based on the definition of bioavaiiabiihy rates. Even though PCP 
concentration is rather low at the exit of Column 2, the overall rate of toxic 
bioavailability ends up being higher than for the standard Column 1 (0.72 compared to 
0.57, respectively). This is due to the fact that a constant flow of PCP is coming out and 
over time leads to the equivaient of a chronic toxicity. A static look at the system would 
have shown a decrease in the toxic bioavailability in the presence of a retention mahnx 
(Kelsey and Alexander I997), but whea the hydrodynamics are also taken into account, 
the opposite result is obtained. The estimation of the resulting hazard would be quite 
different. Most of the research doue on toxic bioavailability uses a contaminant 
distribution coefficient to assess the bioavailable fiaction of pollutant. Research works 
correlate KOM values to measured toxicity (Gobas et Zhang, 1994). Again, this method is 
based on a thermodynamic view of the phammenon and is usualty applicable to static or 
pseudo-static systems such as lakes or sediments (Standley 1997). The effect of 
hydrodynamics on toxic bioavailability is also seen in the difference between the results 
obtained for Columns 1 and 3. A decrease in the flow rate leads to a strong decrease in 
the toxic bioavailability rate (fiom 0.57 to 0.3 1). 
On a more fiindamental note, it is important to realize that bioavailability is organism 
dependent. Whatever the quantification metbod is, the organism exposed to the 
contaminant in its actual distribution (chernicd availability) will express its version of 
what is bioavailable. in the research presented here, a focus was made to use 
contaminant-sensitive organisms in order to obtain a response in tems of environmental 
bioavailability (mass or toxic) that wouid be the most accuate. Indeed, if the organisms 
do not respond as soon as they are exposed to the contaminant, the gathered response 
will not be representative of environmental bioavailability. So, in order to get as close 
as possible to environmental bioavailability, sensitive organisms are needed to make the 
organisrn Limitation, wùich is pharmacological bioavailability (Dickson et al. 1994), as 
negligible as possible. Therefore, to mmeasure mass bioavailability, a microbiai 
consortium that was stimulated with PCP prior to its inocdation within the columns, 
was used. In the same purpose, to measure toxic bioavailability, the Microtox test was 
used and pmved to be very sensitive to the presence of PCP in the water. However, it is 
clear that other receptors would have led to Werent resuits in tems of bioavailability. 
Nevertheless, it seems important to probe bioavailability using biological receptors. A 
better appmach would be to use a battery of receptors and gather a generai response for 
environmental bioavailability h m  this group of receptors. 
Another consequence of the fact that bioavailability is organism dependent is that the 
results obtained with this metbod and organisms exposure rnethods in general are not 
realiy cornparahle to results obtained with exîraction meihods simply because they do 
not measure the same tbing: a biological availabiiity on one side and a chemical 
availability on the other side. . 
One limitation of the metbod presented h m  resides in the way the organism is 
exposed in d e r  to gather the toxic bioavailability. The degradiig microorganisms are 
inside the column and their respnse to cuntariiinaat exposure is a result of multiple 
micro-exposures dependent on time, leading to a clear evaluation of a bioavailability 
rate. However, the toxicity test used to measure toxic bioavailability requires a certain 
e x p o m  tirne, identical for al1 samples. Hence, the notion of tirne created in the 
evaluation of the toxic bioavailability is less representative of the d i t y  than for the 
mass bioavailability. 
Research is preseniiy king canied out to M e r  investigate the link between the 
different kinetics controlling the contaminant fate and transport (hydrodynamic, 
physicaihemical and biological) and the mass and toxic bioavailabiIities obtaiued with 
this method. Resulis in this direction may lead to the possible prediction of 
bioavailabilities. 
5. LIEN ENTRE LE PREMIER ET LE DEUXIÈME 
MANUSCRIT 
Le premier manuscrit a présenté le développement de la méthode, des points de vue 
conceptuel et expérimental, qui permet de quantifier les taux de biodisponibilité 
massique et toxique des contaminants durant leur transport en milieu poreux saturé. 
Cette méthode s'avère sensible aux différentes cinétiques qui régissent le devenir du 
contaminant. Un outil de quantification est donc disponible pour une étude plus poussée 
de la biodisponibilité. 
Dans cette optique, le deuxième manuscrit va utiliser cet outil afin d'approfondir le lien 
entre les cinétiques du milieu et les taux de biodisponibilités. Ces mécanismes 
principaux sont: la capacité de rétention du milieu, la vitesse des particules de l'eau et la 
vitesse de biodégradation du contaminant par les micro-organismes. Afin de développer 
ce lien, la modélisation des cowbes d'élutions massique et toxique est introduite. Cet 
autre outil va permettre d'estimer les paramètres cinétiques a partir des résultats 
expérimentaux. L'existence Pune corrélation entre les paramètres cinétiques et les taux 
de biodisponibilité représente l'hypothèse qui sous-tend ce deuxième manuscrit. 
6. DEuXIÈME MANUSCRIT: Q U A N ~ Y I N C  MASS AND 
Tox~c BIOAVAILABILITY RATES OF 
PENTACHLOROPEENOL DURING TRANSPORT HROUGH 
6.1. Abstract 
Bioavailability is quantifieci here as the rate of exposure to tbe contaminant for two 
biologicd ceceptors: the contaminantdegradiag rnicroorganisms and toxic response- 
inducing organisms. These rates are quantified fiom the mathematical analysis of target 
contaminant (pentachiorophenol) breakthrough mes Ieading to non-diniensional mass 
(massBioA) and toxic (toxBioA) bioavailability numliers. To demonstrate the 
bioavailability rate concept, contaminant elutions were performed with colurnns packed 
with mode1 solids (standard sand and a PCP-retaining min, Arnberlite XAD-4) under 
abiotic and bioik conditions, Three fàctors were tested: the PCP retention capacity of 
the medium, the porewater velocity and the biodegradation activity of the medium. 
Results show that the rate of bioavailabiIity concept was successful for translating the 
complex kinetic cornpetition into the rate of exposure of biotogical organisms to the 
contaminant. M e n  the retention capacity of the medium is increased (0.2% and 0.4% 
tesin amended) , a sharp decrease in the non-dimensional bioavaiiabiliiy rates was 
observeci, for both massBioA ( k m  0.056 to 0.005) and toxBioA ( h m  0.898 to 0.180 
respectively). Porewater velocity and biodegradation activity also had significant 
impacts, but mostly on massBioA. A double kinetic ratio between the kllietics 
eontding tbe contaminant-medium ùaeractiom was smingly correlated (lt2 > 0.99) to 
massBioA and to the ratio massBioA/ toxBioA. 
6.2. Introduction 
Quantification of bioavailability of organic contaminants in the environment has become 
a major interest in the recent years (Baveye et al., 1999). Better understaadhg of 
physicochemical interactions tabg  place between organic contaminants and the 
subsurface matrices Ied to a better knowledge of their mobility in mils and groundwaters 
(Luthy et al., 1997). Research is now focusing on the responses of biological organisms 
to the distniution of contaminants within the phases of the soil, leading to some 
understanding of what bioavailability is and how to assess it. 
in the field of site bioremediation, bioavailability of organic contaminants is 
usually understood to be the sum of factors integrating the different iimitations to the 
biological degradation of contaminants (Ramaswami et Luthy, 1997), this is cdled here 
mass bioavailability. It is widely accepted that sorbed contaminant is not fully 
accessible to microbes, which results in a decrease in biodegradation rate and extent 
(Hamis et Zehnder, 1995; Pignatello et Xing, 1996). For most ~onta~nants ,  the 
physicochemical mechanisms responsible for these limitations are of two kinds: partition 
of the contaminant between the aqueous phase and the organic phase and diffusion into 
the organic matter (Gillette et al., 1999) or into the nanopores of the particulate phase 
(Nam et Alexander, 1998). The response of the degradhg microflora to the contaminant 
distribution, usually defined as bioavailability, has been proved to be organism-specific 
(Guerin et Boyd, 1992; Davies et al., 1999). 
The bioavailable hction cm also be regarded as the carrier of toxicity. in this 
point of view, the mechanisms responsible for bioremediation limitations are looked at 
as a way to decrease the overall toxicity linked to the presence of the contaminant 
(Alexander, 1995; Kelsey et Alexander, 1997). Target organisms susceptiile to express 
toxicity when in contact with the contaminant can then be used to monitor what is called 
here toxic bioavailabiiity (ZTmbreit et al., 1986; Standley, 1997). 
Bioavailabiiity, as descn'bed above, has been mm@ studied in contaminated soi1 
or in s l u q  systems, but the influence of the dynamics of a contaminateci flow on the 
biological responses is not yet understood. Studies of bioavailability have used very 
different def~tions (Baveye et Bladon, 1999), h m  the simple aqueous phase 
concentration of the contaminant, to the ratio of desorption rate to biodegradation rate 
(Bosma et al., 1997). In this study, the integrative definition given by (Hnidey et al., 
1996) for bioavailability of contaminants in soi1 (as being the extent of exposure of 
biologicai organsims to the contaminant) was applied to a dynarnic system. 
Bioavailability was then defined as the rate of exposure of a biological receptor to the 
contaminant. Here, the bioavailable contaminant is not associated to a fraction of the 
total contaminant concentration, but to the tirne of exposure to a specific receptor. The 
flow brings dissolved contaminant in and out of a section of the saturated medium by 
constantly modifying the partition equilibrium as well as the difision flux. Therefore, 
contaminant bioavailability during transport is expressed in terms of mass and toxic 
rates. The method to quanti& these rates (riMUBioA and ~ ~ ~ ~ ~ 0 ~ ) ~  reported in a previous 
study (Duda1 et al., 1999a), is based on the analysis of contaminant breakthrough curves 
(BTC) as well as toxic response brealrthrough cwes  (respectively mass and toxic 
BTC1s). Two parameters are cirawu h m  each BTC: the area under the curve (AUCmass 
and AUCtox), indicating respectively the mass or toxic loss during transport, and a 
reference tirne, indicating the time of exposure for a biological receptor to the 
contaminant. According to equations &la and 6.lb, the reference t h e  is set as the 
product of the average residence time of the contaminant (Tm,) or the toxicity ( T, )  to 
the variance of the residençe rime distribution (d,, and 2,). 
- 1 - AUCmm - AUCtox 
t - ~ ~  - - 2 and T,,, - , (6.1 a) and (6.1 b) t-Cr rmss ttma tcw 
The breakthtough c m  used to calculate bioavailability rates are generated by 
exposing biological organisms to the contaminant during its transport through a 
saturated medium. This helps to accurately measure the environmental bioavailabiiity 
(Harnelink et al., 1994). To demonstrate the concept of bioavailability rates, 
experiments were performed using various saturated porous media consisting of mode1 
solids (standard sand and a PCP-retaining min) d e r  either abiotic or biotic conditions. 
Different retention capacity, bidegradation activity as well as contaminant flow 
velocity were tested to determine bioavailability rates. Pentachlorophenol (PCP) was 
the target contaminant eluted. PCP cm be f ~ m d  in groundwaters and its solubiiity 
depends on the pH of the solution. It is biodegradable but also has a strong toxic 
potential (Rao, 1978). Mass bioavailability was estimated by using a PCP-degrading 
bactexial consortium and toxic biaavailability was assessed by using the Microtox 
bioassay. Due to the absence of biological recepton in the groundwaters, the toxic 
bioavailability was assessed at the exit of the saturated medium, mimicking a 
groundwater point of reswgence. 
6.3. Materials and Methods 
63.1. Chemicals. 
Al1 the columns were saturated using a basal salt medium (MM, (Greer et Shelton, 
1992)) at pH 7.15. Pentachlorophenol (PCP) was added to the BSM as NaPCP (Sigma, 
98% pure). Standard ûîtawa sand (Anachernia, Montreal) was used as the main 
component of the solid phase and was amended by the PCP-retention resin: Amberlite 
XAD-4 (Sigma). The m i n  will specifically retain hydrophobie molecules h m  aqueous 
media. Its pore size wu b*mm 20 to MI me& with a specific area of 7lS m2.g-' and 
an average inside pore diamders of 50Â. 3 ~ - ~ z 0  (Sigma, 1 rn~i.mL") was diluted in 
BSM for performing the tracer tests, 
6.3.2. Production of bioactive sand. 
An amount of PCP-contaminated soi1 was sampled h m  a contaminated site. PCP- 
degrading microorganisms were grown h m  this sample by sequential addition of 
NaPCP in a fed-batch slurry bioreactor, using BSM at pH 7.15 (Bécaert et al., 1999). 
This slurry was filtered through an 8 pm-Whatman filter papa to obtain a 
microorganism suspemion. The suspension was then mixed with sterile standard sand 
(113 wlw) in the fed-batch aerated and agitated (200 rpm) bioreactor for enrichment by 
sequential addition of NaPCP at concentration increasing h m  5 to 100 mg.L-'. PCP 
monitoring was ca.rried out on a daily basis: aqueous samptes were centrifugeci at 13000 
rpm for 10 minutes and the supernatant was then filtered through an 0 . 4 5 ~  filter paper 
(MiIlipore) to read its UV absorbIince at 319 nrn on a spectrophotometer (Varian). 
M e n  the biodegradation rate was comidered sufficieut (100 rng~l .d1) ,  the aqueous 
phase, containing a fraction of the total micmrganism population, was leached fiom the 
sand and kept at 4OC for further activation of sterile sand. The fresh bioactive sand was 
ready for introduction in the columns. 
63.3. Experimentai set-op. 
The aine columns used for al1 the experiments were preshmmatography chmmaflexTM 
columns (VWR Cadab), made of K.imaxm borosilicate glass and 
polytetrafluoroethylene (PTFE). The columns were 15 cm long with a 4.8 cm inside 
diameter. Both endings included a 20 pm PTFE filter as well as a PTFE grid for bed 
support and accurate flow distn'bution. Mode1 solids used for column packhg consisted 
of standard sand either sterile for abiotic elutions or bioactive, and Amberlite XAD-4 
min. 
AU columns were packed with their composition of mode1 solids (490 g), by 
sedimentation of the solids in BSM, section by section until complete saturation of the 
column. At the end of each experùnent, columa materials were dn'ed and weighed to 
ailow the calculation of saturation. Ail experiments were performed with a water 
saturation of 99I0.5% (vlv), evaluated by weighing empty and saturated columns as 
well as dry matenais. Hydrodynamic characte!rization of the nine columns was 
paformed ushg a step tracer test ushg 3 ~ - ~ ~ ~  based BSM. Fractions were collected at 
the exit of the column and counts per minute (CPM) were monitored using a liquid 
scintillation counter (Wailac 1409). 
Abiotic breakthrough curves were obtained by performing upward step elutions 
of PCP (13  mg.^-' in BSM) on ibe columas containhg non-bioactive materials (wlumns 
1, 2 and 3). The PCP solution was fed at a rate of 1 ml.min-' using a Cole-Parmer 
peristaltic pump set up with a special teflon tubing head-pump. To avoid any limitations 
by dissolved oxygen, PCP was used at a concentration of 13 r n g ~ - '  . Fractions (4 mL) 
were collected at the exit of the colurnns and, afier filtration on a 0 . 4 5 ~ -  (MiIlipore), 
the PCP concentration was monitored by measuring its absotbance at 3 19 am. 
The same protocol was used for the biotic elutions (columns 4,5,6,7 and 8). in 
this case, the columns were packed with bioactive matenais. Prior to the contaminant 
breakthrough, two pore volumes of BSM were eluted through the biotic columns to 
discard non-attached cells. Columns 4, 5 and 6 are the same basic bioactive column. 
Once the biotic elution was carried out on column 4, the inflow contaminant solution 
was still fed to the column for a week. After that period, the column was washed with 
BSM ovemight and a second biotic elution was performed at half the usual flow rate 
(0.5 m~.rnh"), leading to the msults descnkd on column 5. The column was then 
flushed ovemight and a last biotic elution was carried out at the regular flow rate (1 
mL.miü'), leading to the superbioactive column, number 6. 
A control experiment (column 9) was carried out to assess the distribution of the 
biodegradation activity within the cohimri, This column was packed 6th bioactive sand 
in a pre-desmi  manner and was sacnSacnficed two pore volumes later. Material (90g) 
h m  three separate sections of the column (5 cm each) was placed in two repiicate 
amber glas bottles where 250 mL of BSM was added as weU as 13 mg.L,-' of PCP. 
Bottles were agitated at 200 rpm. Biodegradation kinetics were monitored for each 
bottle using centrifugation and filtration as d e s c n i  earlier, and compared to the 
kinetics obtained with three boitles containhg bioactive sand prior to column packing. 
6.3.4. Toxicity memurement. 
Toxicity of elution fiactions (7 mL) was assessed by using the MicrotoxûB test (Azur). 
This test uses a bioluminescent marine bacterium (Vibrio fishen') and measures the 
inhibition to luminescence caused by the presence of contaminant in the sarnple. 
Salinity was adjusted to 2.5% wlw for every sample using sodium chloride. From each 
set of data, the EClO (% of the contaminant solution necessary to induce a 10% decrease 
in the bioluminescence) was calculated using the Microtox sothvare. 
Mass breaktbrough curves were mathwiatically modeled using the dual cornpartment 
model developped by Angley et al., (1992). This model allows the contaminant to 
partition itself onto the sorbing material as weii as to be absorbed into the material with 
a first-order rate-limited sorption. Biodegradation of the contaminant is modeled as a 
first-order kinetic. This assumption is valid here considerhg the short tirne during 
which the elutions take place (around 3 hours) aud the rather low concentration of PCP 
in the influent solution compared to wbat the a&pted consortium was used to in the 
bioreactor. The dimensionai fom of the model is presented in equations 6.2a and 6.2b. 
ac p ac p a s  a2c ac - + F - K , - + ( 1 - 0 - - = D - - v - -  
at e at 8 at az2 az kbioC 
dS (6.2a) and (6.2b) - = k[(~ - F)K,C- S] 
at 
where C is the contaminant concentration in the aqueous phase  mg.^-'), S is the PCP 
concentration in the sorbed phase (mgkg-'), t is the tirne (s), z is the axial distance (cm), 
p is the medium bulk density ( k g ~ l ) ,  0 is the medium porosity, F is the hction of 
sorbed contaminant for which sqt ion is instantanmus, KD is the contaminant-medium 
partition coefficient &.kg-'), D is ihe axial dispersion coefficient (cm2.s-l), v is the 
porewater velocity (cm.~"), kbfo is the firstilrder bidegradation constant (s") and k is 
the first-order reverse sorption rate (s-l). 
The dual-compartment mode1 was chosen because of the structure of the min: 
large specific area for partition and srnall pore size for kinetically-limited absorption. 
The numerical solution was obtained using the finite difference method on this set of 
distributed parameter equatioas (6.2a and 6.2b) followed by the resolution of the 
discretized equations using the Euler meihod. The initial and border conditions used on 
C and S are presented in equations 63a, b and c. 
(6.3a), (6.3b) and (6.3~) 
Curve-fitting for parameter estimation h m  experimental data was carried out using a 
non-linear least-square method based on ihe Marcquardt-Levenberg algorithm. This 
step was performed independantly for the hydrudynamic tracer test (estimation of D), for 
the abiotic elution (estimation of F, K' and A) and for the biotic elution (estimation of 
kbio). The fitted mass elution curves were then derived to altow AUCmass calculation by 
integrating the curve with the trapeze methad. 
6.4. Results and Discussion 
6.4.1. Column hydrodynamic cbaracteristics. 
Hydrodynamic characteristics of al1 the colwnns used in this study are presented in 
Table 6.1. The column weight analysis allowed the estimation of the medium porosity, 
bulk density, mean residence t h e  and hydraulic conductivity. Curve-fitting pedormed 
on tracer tests for each column gave an estimate of the axial dispersion. Al1 these 
parameters show a strong plug-flow type hydrodynamic behavior, with a raiher low 
dispersion, This is due first to the matenal used to pack the columns, the standard sand. 
The hornogeneity of the sand particle size distrihtion (average porosity 0.35) does not 
allow the dispersion to reach high values. Secondly, because of the presence of 
micrwrganisms on the sand, packing of the columns could not be done using vacuum or 
strong tamping on the material. This resulted in less packed columns (average bulk 
density 1.75 kg.ma3) showing less dispersion, with an average value of 1 . 3 0 ~  lo4 cd.s". 
Nevertheless, al1 of the hydrodynamic results mainly show the validity of cornparhg the 
columns with each other. Standard deviations of the parameters presented in table 1 are 
small over ihe 9 columns d e s c n i  (less than 8% overail), allowing the cornparison of 
abiotic and biotic conditions. 
6.4.2. Dynamic sorptive behavior of the model solids. 
The model solids (standard sand and cesin) used in this study were chosen for their 
different sorptive properties towards organic contaminants and specifically 
pentachlorophenol. 
Table 6-1: Experimental conditions and hydrodynamic characteristics for each colurnn -
Column Experiment Axial Poro- Bulk Reduced Mean 
conditions dispersion sity densi? hydraulic reddence 
(cm2.s-') (kg.L ) conductivity time 
(s*' ) (min) 




























Figure 6.1 shows the experimental and model-fiW results of breakthrough expetùnents 
carrieci out on the columns 1,2 and 3. Standard sand, consisting of c lan silica dioxyde, 
shows no sorptive capacity for PCP, resulting in a sharp contaminant bteakthrough with 
no retardation factor (KD = 1). For columns 2 and 3, the dual cornpartment mode1 
descnied very well the experimental resuits and allowed the estimation of the 
parameters F, KD and k (Table 62). These parameters clearly indicate that most of the 
sorbed contaminants (99.97 and 99.94% for the columns 2 and 3 respectively) are 
located within the pores of the min (SOÀ diameter) where the absorption lrinetic is the 
Limiting mecbmism. 
0,O 0,2 0,4 0,6 0,8 1,O 1,2 1,4 1,6 1,8 
Pore Volumes 
F i p e  6.1: Abiotic PCP bteakthrough curves (experimental and model-fitted) with the 
three different media: column 1, standard sand; column 2,0.2% resin-amended sand and 
column 3,0.4% resin-amended sand. 
(a) column 1, experimenîai, (-) column 1, fitted (8) column 2, experimental (- -) 
column 2, fitted (A) column 3, experimental(---) column 3, fitted. 
Despite PCP's high solubility at the pH of the experiment (7.15) and the small amount of 
min used in the colurrms, the Ko found were 3.93 L.Ic~*' and 6.56 ~ . k ~ - '  for columns 2 
and 3 respectively, indicating a clear uptake of the contaminant h m  the aqueous 
solution. Such values, reportai to the hction of resin used in the column, give an 
o v d  KD for PCP on the Amberiite XAD-4 tesin of 3700 LJc~*'. This result cm be 
compared to the KD obiainecl by Guerin et Boyd, (1997) for naphtalene on Amberlite 
XAD-2 min: 5870 ~ . k ~ - ' .  
Table 6-2: Mode1 parameters estimated h m  experimental results -
Column Experiment F k h o  
conditians (d) (s*') 
Sand 1 1 O 
Abiotic 
Sand t0Sg resin 6 . 4 ~  lo4 3.93 6.51x10-~ 
Abiotic 
Sand+lgresin 3 . 4 ~ 1 0 ~  6.56 6 .82~  lu6 
Abiotic 
Bioactive sand O O O 
Bioactive sand O O O 
Half flow-rate 
Superbioactive O O O 
sand 
Bioactive sand O O O 
The absorption he t ic  constants (k) wece similac for the columns 2 and 3 (6.5 1 x lo4 and 
a 1 6.82~10 s- ) which is in agreement with the fact that the min us4 in the two columns 
led to a similar diffusion rate within the pores. The main difference between the two 
columns resides in the sutface areas available to partition the contaminant. 
6.43. Mass and toxic breakthroughs. 
The presence of the resin was tested for Microtox response and did not show any effect 
(results not shown) and allowed the empirical modeling of toxic responses. Toxic 
elution curves were empirically modeled according to an average dose-response cwve. 
Results clearly shows the sensitivity of the Microtox test for monitoring PCP-related 
toxicity in the colums (figure 6.2). 
0,O 0,2 0,4 0,6 0,8 1 ,O 
PCP Dose (ClCo) 
Fieure 6.2: PCP Dose - Microtox EC IO response plot and toxic response empincal 
modeling. 
(+) experimental toxic response and (-) modeled respouse 
Parameters of an expoueutid decay hction were estirnateci fiom the experimental 
results, according to equation 6.4. 
This mode1 allowed the fitting of the experimental toxic elution curves that were then 
denved to obtain the AUCtox values. This step was perfomed, as for the AUCmass, by 
integrating the deciveci curve using the trapeze meihod. The use of these two models 
aiiowed robust calculations of the parameters necessary to calculate mass and toxic 
bioavailability rates. 
Mass and toxic breakthrough curves were analysed for colurnns 1, 5,6, 7 and 8. 
0,0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,O 1,î 1,4 1,6 1,8 
Pote Volmes 
F ime 63: a) Breakthrough cuwes h m  column 4 (bioactive saad) and b) their 
derivatives for caiculation of bioavailability rates. 
a) experùaental (a) mass and c) toxic and mode1 fitted (-) mass aud (-) toxic and b) 
(-) mass and (-) toxic. 
Fi- 6.4: Mass and toxic breakthrough curves for a) columns 5 (standard sand ai half 
flow rate) and 6 (supehioactive standard sand), and b) columns 7 (0.2% resin-amended 
bioactive sand) and 8 (0.4% min-amended bioactive sand) 
a) + experimental mass, --- fi!ted mass and- - fitted toxicity, experimental mas, 
- . fitted mass and - - fitted toxicity, and b) experimental mass, -fitted mass, 
experimental toxicity, - - fitted toxicity, ) A experimentai mass, -- fitted mas, V 
experimental toxicity, fitted toxicity. 
When PCP concentrations are low, a high fiaction of the solution is necessary to 
mach a 10% decrease in the biolwninescence, explaining the opposite aspects of the two 
elutions (mas and toxic). Toxicity breakthroughs are clearly related to the presence of 
PCP. The influence of microorganisms on bioavailability was assessed by comparing 
biodegradation kinetics obtained in bioactive columns 4 (figure 6.3a), 5 and 6 (figure 
6.4a). First-order biodegradation kinetic constants Wbio) were estimated and results are 
-5 1 presented in Table 6.2. The fieshly paciced bioactive sand gave a kbio of 1.15~10 s- , 
while after a week of PCP feeding, the kaio increased to 4 . 1 8 ~  s" and aller another 
&y, to 5.06~10-~ s". This clearly indicaies that, while there is no signiticant growth 
during the elution (around three hours), constant f d m g  of the column leads to a much 
higher microbial activity, redting in a highec biodegradation rate in colunns 5 and 6 
than in column 4. This observation was expected and results are used for later 
bioavailability quantification. 
The influence of porewater velocity was assessed by comparing columns 5 and 6. 
The results presented in figure 6.41 show that a longer exposure between 
microorganisms and the PCP leads to a higher fiaction of PCP biodegraded. The 
translation of this expected result in t m s  of bioavailabiiity rates is perfomed in the 
next section. 
Because experiment with columns 4, 7 and 8 were carried out simultaneously to 
assess the influence of the retention capacity of the medium, biodepdation kinetic 
results fiom column 4 were used to madel columns 7 and 8 (bioactive sand-resin 
medium). In the same mannet, results h m  columns 2 and 3 (abiotic) were also used to 
model columns 7 and 8. Thus, the dualcornpariment model was actually validated for 
these two columns (7 and 8). The good fittings obsented indicate that the pre-estimateci 
parameters (sorption and biodegradation sepatately) are valid for these two expetiments 
and that no interactions occur between the mimflora and the cesin (figure 6.4b). 
Column 9 was used to assess the evolution of the biodegradation activity dong 
the column. Biodegradation activities obtained at three heights in column 9 showed no 
differences (results not presented) durhg the tirne course of the elutions. This ad& 
some validity to the fust-order assumption regarding bidegradation for his experiment. 
6.4.4. Bioavailabiiity during transport. 
In d e r  to accurately quantifi bioavailability rates according to equations la and b, 
modeled mass and toxic breakthroughs were denvated (figure 6.3b) and extrapolated 
when necessary (columns 5 and 6). The areas under the cwes  as well as the reference 
times were computed fiom these denvatives. This means that the bioavailability rate 
have to be looked at as an instantanmus response to a pulse of contamination in the 
medium. Step elutions were performed because their results are more robust, but the 
analysis was made on a response to a pulse contamination. To better understand the 
rates, they were analysed using the best or worst case scenarios. The best case scenario 
happens when ail the contaminant injected is biodegraded despite a sharp breakthrough 
(AUCmass = O and the reference tirne is the one obtained under abiotic conditions). The 
worst-case scenario happens when al1 the contaminant leaks through the column 
(AUCtox = 1) with the same sharp breakthrough. Estimations of these non-dimensional 
bioavailability rates, or dyaacuic bioavailability numbers, are presented in Table 6.3. 
Three main factors were tested in this study: the retention capacity of the medium, the 
porewater velocity and the bidegradation capacity of the medium. Results show tbat 
both mass and toxic bioavailability decrease with an increase in the retention capacity of 
the medium (columns 4, 7 and 8): 0.056, 0.017 and 0.005 respectively for the mass 
bioavailabîlity and 0.898, 0.510 and 0.180 respectively for the toxic bioavailability. 
These observations are in agreement with resuits obtained by Nam et Alexander, (1998) 
in static systems. Cornparison of the biodegradation activity of the medium when 
increasing biodegradation capacity (columns 4 vems 6), indicate that mass 
bioavailability is sharpiy increasing (hm 0.056 to 0.221) whiie toxic biaavailability is 
caîher stable (fiom 0.898 to 0.825). Finaily, when the porewater velocity is reduced by 
50% (colurnn 6 versus 5), an increase in the mass bioavailability @orn 0.221 to 0.335) 
and a decrease in the toxic bioavailability (hm 0.825 to 0.765) were obsewed. 
Table 6-3: Mass and toxic dynamic bioavailability results for each bioactive column 
Column Experiment Mass Toxic Double OveraU 
number conditions BioA. BloA. kinetic ratio Bioavailabiüty 
(mass/tox) 
4 Bioactive sand 0.056 0.898 0.067 0.062 
5 Bioactive sand 0.335 0.765 0.47 0.438 
Half flow-rate 
6 Super-bioactive 0.22 1 0.825 0.28 0.268 
sand 
7 Bioactive sand 0.0 17 0.510 0.027 0.033 
M.5g resin 
8 Bioactive sand 0.005 O. 1 80 0.0 1 5 0.028 
+ 1 g resin 
The influences of the different factors can be seen as kinetic cornpetitions 
towards the contaminant. On one side, the flow c h e s  the contaminant dong, IeaWig 
short exposure time between the contaminant and the min. On the other side, the 
biological receptor is in cornpetition for the same contaminant. Bioavailability in 
dmc system appears to be controlled by the kinetics descn'bing the main 
mechanisms taking place within the medium: hydrodynamics, rate-limited soqtion and 
biodegradation. Bosma et al., (1997) came up with a similar conclusion for 
bioavailability in static system, where it was ~uantified as the ratio between rate-limited 
sorption and biodegradation kinetics. However, hydrodynamics camot be considered in 
these sîatic systems. Nondimensional nmbers have been developed to characterize 
limiting mechanisms to bioavailability in static systems: the Damkholer numbers. They 
are defmed in the chernical engineering field as the ratio between two kinetics. These 
numbers are usually utilized to compare difision in a fdm layer and the reaction rate at 
the interface (Chung et al., 1993; Ramaswami et Luthy, 1997; Zhang et al., 1998). 
Sirnilarly, two of these Damkboler nurnbers can be expressed in the present study. First, 
a ratio between the biodegradation rate and the advection rate (Da1 = kbi0 1 KH) and 
second, a ratio between the biodegradation rate and the kt-oder sorption rate (Da2 = 
kbio 1 k). in each case the numerator favors mass bioavailability while the denominator 
penalizes it. Combining these two numbers lead to a double kinetic ratio according to 
equation 6.5. in the case where one kinetic is not active in the system, its value is set to 
1. 
K&* Double kinetic ratio = Da, x Daz = - 
k x K, 
This double kinetic ratio represents the overall cornpetition between the three 
kinetics and has been plotted against the results of mass bioavailability and those of the 
ratio between mass and toxic bioavailability stated as the overall biovailability (Table 
6.3). This overall bioavailability remaias rather constant with increased retention 
(0.062, 0.033 and 0.028 for 0, 0.5 and lg of msin added respectively) but is sharply 
increased with a more bioactive medium (from 0.062 to 0.268) and when the porewater 
velocity is divided by two (from 0.268 to 0-438). The plots clearly (R2 > 0.99) indicate a 
strong correlation between these parameters (Figure 6.5). This shows cIearly that mass 
bioavailability is controlied by the kinetics of the system and that, when the toxic 
response is directly related to îhe contaminant, the overaii bioavailability (ratio of mass 
to toxic) is also related to this double kinetic ratio. This also indicates that the method 
used to estimate mass and toxic bioavailability rates is accurate and able to translate the 
complex kinetic situation into a rate of exposure of biological receptors to the 
contaminant. 
0,O 0,l 0,2 0,3 0,4 0,s 0,6 
massBioA and massBioAftoxBioA 
Figure 6.5: Correlation between the mass bioavailability and the double kinetic ratio 
and between the overall bioavailability and the double kinetic ratio. 
(e) massBioA/toxBioA experimental, ( ) massBioA experimental, (-) 
rnassBioA/toxBioA correlated, ( - - ) massBioA correlated. 
This definition of bioavailability for dynamic systems appears to be relevant and 
is totally compatible with the definition given for static system, which is the extent of 
exposure. Hence, when the water flow kinetic is brought to zero, dynamic systems 
become static and the rate of exposure is then expressed as the extent of exposure. 
Furthemore, such definition helps to understand some problems stated in différent 
attempts to compare batch and column results (Zhao et Voice, 2000). 
The use of the bioavailability rate concept led also to an inieresting observation. 
When lg of tesin was amended to the bioactive sand (column S), it resulted in a barely 
nul1 mass bioavailability and very low toxic bioavailability. Nevertheiess, the 
contaminant was able to migrate through the column and leach out at a small but reguiar 
rate (2.17~10' S-'). This observation cm be d e s c r i i  as non-mass bioavailable 
transport, In this case, the rate of contaminant release was not strong enough to sustain 
biodegradation, but stroag enough to induce a toxic bioavailability response. 
But, w h  looking c h e r  at the quantification methods, it is clear that the toxic 
bioavailabitity rate is quantified in a diErnt way than the mass one. Indeed, the 
biological receptor (PCP-degradhg microorganism) used to quantify the mass rate are 
spread over the column and they each "feel" the kinetic competition taking place at a 
specific location. But, for the estimation of the toxic rate, the pathway of exposwe is 
always the same, because anaiysis was perfomed on the eluate. Hence, the toxic nite 
(in AUCtox and t,axcrfm2) does take into account the kinetics competition occ-g 
within the column, but in a less direct way. 
Research is currently king carried out to M e r  investigate the evolution of 
bioavailability rates with aging contamination. The study is focusing on the t h e  change 
in biological responses to step elutions, representing continuous contamination of the 
systern. 
7. LIEN ENTRE LE DEUXIÈME ET LE TROISIÈME 
MANUSCRIT 
Le deuxième manuscrit a clairement mis en évidence le lien entre les taux de 
biodisponiilité massique et toxique avec les paramètres cinétiques du milieu. Cette 
corrélation renforce la notion de taux de biodisponibilités plutôt que diampleur, 
Néanmoins, les courbes d'élutions obtenues dans cette étude, bien que réalisées par 
échelon de PCP, ont en fait été analysées comme les résultats d'impulsion de 
contaminant. En effet, les courbes d'élutions obtenues ont été dérivées et les Aires sous 
les courbes ont été calculées à partir des courbes de vitesse d'élution. Le résultat, en 
terne de biodisponiiilité, est une mesure instantanée des taux, correspondant à une 
réponse instantanée du système pcistine à une contamination ponctuelle. 
Le but du troisième manuscrit consiste à étudier les taux de biodisponiiilité en fonction 
du temps. L'évolution temporelle de ces taux instantanés en taux intégraux va êûe 
suivie. Pour ce faire, la méthode de quantification des taux a partir des courbes d'élution 
va devoir être légèrement rnodifke, puisque cette fois, de véritables échelons de 
contaminant vont ètre injectés dans les colonnes. L'hypothèse qui sous-tend ce troisième 
article est que les micro-organismes ptésents dans la colonne ont la possibilité de 
modifier la biodisponibilité à long terme, quelque soit la situation instantanée initiale. 
L'outil de modélisation va devoir lui aussi être modifié afin de tenir compte de la 
croissance bactérienne possible sur le contaminant biodisponible, croissance qui devrait 
permettre cette évolution temporelle positive, augmentation de la biodisponinilité 
massique et d i i u t i on  de la biodisponibilité toxique. 
8. TROISIÈME MANUSCRIT: EFFECT OF BIOMASS 
GROWTH ON THE RATES OF ~ S S  AND TOXtC 
BIOAVAILABILITY DURING CONTINUOUS TRANSPORT OF 
PENTACHLOROPHENOL THROUGH SATURATED POROUS 
MEDIA 
8.1. Abstract 
This research aims at showhg the importance of microbial growth on the quantification 
of the mass and toxic bioavailability rates during continuous contaminant transport in 
columns under different media conditions, including variations in flowrate, PCP 
reteation and biodegradation capacity. Mass and toxic long-tenn breakthrough curves 
generated by perfoming step elutions of PCP allowed the caiculation of the-vectors for 
both the mass and toxic bioavailability rates. The biodegradation activity of the packed 
matecial coming h m  the columns was monitored at different times and positions dong 
the colurnn axis. A growth-limited biodegradation coupled to dual-cornpartment 
sorption model succeeded in fitting the experimental tesults. The model predicted a ten- 
fold increase in the biomass population that was correlated to a similar increase in the 
mass bioavailability rate (hm nondimensional rate of 0.05 to 0.5 af'ter 100 pore 
volumes, with or without the min), resulting in a decrease of the toxic bioavailabüity 
rate. For al1 the columns studied, the ratio between the mass and toxic bioavailability 
rates increased ovet tirne while growth was occurring within the columns. These results 
coupled with the sharp increase in the biodegraâation activity suggests that biomass 
pwth acts as a competing kinetic able to reverse the slow sorption kinetic. 
8.2. Introduction 
The evolution of the bioavailable fiaction of contaminant in soil as a function of time 
has been of greater interest over the last years (Haizinger et Alexander, 1995; Kelsey et 
Alexander, 1997; Guthrie et Pfaender, 1998). This process, referred as aging of 
contamination in soil, leads to a decrease in accessibility for the contaminant-utilizing 
bacteria (mas bioavailability) as well as for the toxic response-inducing organisms 
(toxic bioavailability). These resdts, quantifid or simply observed seem to be the 
general facts in soils. 
The influence of groundwater-induced conîaminant transport on bioavailability has 
not yet been the subject of many siudies. Recent results have shown the usefulness of 
the bioavailability rate concept for quantiQing exposures of biological organisms to the 
contaminant during transport @udai et al., submitted). Studies looking at 
biodegradation during transport have show the capacity for the indigenous rnicroflora 
to grow despite the lower exposure time and thus to reduce the contamination level in 
the saturateci media @oong et al., 1998; Brusseau et al., 1999). The groundwater flow 
acts as a constant source of contaminant present at a d e r  low concentration, allowing 
microbial growth (McCarty et al., 1984), but also increased mobility and potential 
toxicity. Thus, bioavailability, a W y  pmven to be kinetic dependent (Bosma et al., 
1997), has to intepte the microbial growth kinetic. Despite îhe relatively low bacterial 
yields generally observed on organic contaminants such as pentachlomphenol (Jacobsen 
et Arvin, 1996), microbial growth occm in subsurface systems and indigenous organic 
matter as well as organic contaminants can be used as c a h n  source (Borden et Bedient, 
1986). 
8.3. Theory. 
In a previous study, bioavailability rates were quantified by analysing 
brealrthrough curves as obtained ftom puise elutions @u&l et al., subrnitted). This led 
to mass and toxic bioavailability numbers, representing instantaneous bioavailabilities. 
These instantaneous breakthrough cwves gave the response of the system to a sudden 
contamination, allowing the immediate characterization of the system. Other scalar 
quantification of instantaneous bioavailability have been developed in unsaturateci soils 
where bydrodynamics were not an important factor (Chung et al., 1993; Bosma et al., 
1997). 
In the current study, pulse elution analysis is replaced by real step elution 
analysis for the quantification of rime-related bioavailability. The integral of the 
bmakthrough curves generated by these step elutions will represent the integral response 
of the system to a contamination and thus will allow the quantification of a vector of 
bioavailability dong tirne for both mass and toxic bioavailability rates. The integral 
tirne-dependent rates (rmOUBior((t)) are an integration of instantaneous bioavailability rates 
( T ~ ~ ~ ~ ~ )  calcuiated in the previous study, according to equation 1, 
These tirne-dependent rates are calculated h m  a step elution performed on a 
section of saturated porous medium according to equations 8.2a and 8.2b. The 
caIculation process is the same as for the instantaneous fom, but now, it is performed at 
any tirne dong the mas or toxîc response and corresponds to a mass balance carried out 
on the contaminant in the aqueous phase- 
The mass bioavailability rate ( T , , , ~ B I ~ A )  in a step elution is then expressed as the fiaction 
of contaminant biodegraded over the time of exposure (t,). Such a fraction is 
quantified as the amount of contaminant that entered the aqueous phase at the section at 
t h e  t ,  thne of exposure (am under the incomuig step elution cuve: A U C ~ ~ ~ ~  to 
which is subtracted the amount of contaminant eluted through the colwnn without king 
biodegraded (ara  under the mass breakthrough curve: AUC,). In a similar manner, 
the thedependent toxic bioavailability rate is expressed as the amount of toxicity 
coming out fiom the section d u h g  the t h e  of exposure, t,, (area under îhe toxic 
elution curve: AM&). The AUCs are calculated in nondimensional concentration and 
toxicity and thus the calculated rates are non-dimensional. The ~ ~ c - ~ ~ ~ r e p r e s e n t s  the 
amount of contaminant coming into the aqueous phase of tbe considered section and is 
calculated as the area under the breakthrough curve obtained for the elution under 
abiotic conditions. 
In order to investigate the effect of biomass growth on the evolution of the mass 
and toxic bioavailability rates an experimental design based on column studies was 
developed. Dierent medium conditions such as 1) the retention capacity, 2) tbe 
contaminant residence time and 3) the biodegradation capacity were studied. 
8.4. Materials and Methods 
The column-based experimental design is similar to the one used in a previous study (4). 
AU the columns and their hydrodynamic characteristics are identical and presented in 
Table 1. 
Table 8-1 : Experimental conditions and hydrodynarnics characteristics for each column -
Calumn Expedment h i a i  Porosity Bulk Reduced Mean 
conditions dispersion densi? hydraulic midence 
(cm2.s-') (kg.L ) conductivity time 
1 Sand 1.53~10~ 0.36 1.70 1.71~10~ 10 1.4 
Abiotic 
sand +0.5g 1.00~10~ 0.38 1.65 1 . 6 1 ~ 1 0 ~  101.1 
rein Abiotic 























Average 1 .30x lo4 0.35 1.72 1.74~ 104 105.0 
Standard 
deviation 0.36~10" 0.01 0.04 0.06~10~ 7.4 
The fkst eight colurnns (1 to 8) were used for assessing the influence of the three 
medium conditions on the-related bioavailabüities. PCP retention was controIed by 
using Amberlite XAD-4 resin (Sigma) in the medium. This resin is designed for 
extracthg chlorophenols h m  aqueous phases. PCP cesidence time was controled by 
simply changing the flowrate and PCP biodegradation capacity was controled by varying 
the extent of pre-activation of the biomass to the contaminant. Four other colums (A to 
D) were used to monitor the evolution of the bidegradation activity in the columns, as a 
function of tirne and position along ihe column axis. A general view of the experimental 
set-up is presented hem, but al1 the details are available in Dudal et al (submitted). 
8.4.1. Cenerai experimental design. 
Step elutions of pentachlorophenol (NaPCP at 13  mg^', 97%, Sigma) were perfomed 
on columns (Kimax and tefion, 15 cm long and 4.8 cm diameter) packed with mode1 
solids (Standard Ottawa sand, Anachernia Montreal, and Amberlite XAD-4 min, 
Sigma) and basal salt medium (BSM (Greer et Shelton, 1992)) at a flow-rate of 1 
ml.mh*'. The sand was used either abiotic (columns 1, 2 and 3) or inoculated with 
PCP-degraders (columns 4 to 8). The inoculated sand was previously prepared in a 
mixed aerated fed-batch bioreactor where sequential addition of PCP were carried out to 
obtain a sand-attached microflora able to degrade PCP. The consortium produced was 
mostly constituted of PCP degraders such as Sphingomonus sp. (Beaulieu et al., 2000). 
Once inoculated, the sand was packed in the columns, either alone (column 4) or 
amended wirh resin (0.5g of tesin in column 7 and lg in colurnn 8) by step additions of 
sand in BSM. The hocuiated columns were k t  flushed wiih BSM for 2 pore volumes 
and the effluents generated were tesîed for the p e n c e  of rnicmrganism by measuring 
protein concentration, using the micro-BCA (bicinchoninic acid) method (Pierce, 
Rockford, IL). The effluents of the columns were monitored twice daily for PCP 
concentraîion llJV spectrophotometry at 319nrn) as weii as for toxicity (Microtox 
method), This monitoring was carried out untii effluent PCP concentration reached the 
detection iimit of the spectrophotomeûic method (OS rng.L,-'). Mer that perid, column 
4 was flushed for 16 hours with BSM and the PCP influent solution was re injected at 
half the flow rate (column 5 at 0.5 &.min-') until the effluent PCP concentration 
reached the detection limit. Then again, the colurnn was flushed for 16 hours and a final 
step injection was performed (colunin 6) on this c o l m .  
8.4.2. Biodegradation activity monitoring. 
Four control c o l m s  (A to D) w m  packed with inoculated sand in the sarne manner as 
described above for colwnn 4. Each of these four colurnns was sacnficed at a given 
t h e  ( 2 3 ,  2131, 190h and 408h for columns A to D respectively). Each sacrifice 
consisted in stopping the eiution, openhg the column and in carefully separating the 
packed inoculated sand into three sections (representing each 5 cm of the total 15-cm 
colurnn) aiter discarding the mobile water. Each of these samples was then divided into 
two replicates. Each replicate (average weight of 90 g) was placed in a 500mL amber 
glass bottle and was amended witb 250 mL of BSM and 13 mg. L' of PCP. A control 
bottle was prepared by replacing ihe inoculated sand with standard abiotic sand. Ail the 
bottles were agitated by rotation at 200 rpm. Disappearance of PCP fiom the aqueous 
phase was monitored daily by sampling 2 mi, of liquid, centrifügating it at 13000 rpm 
and filtering the supernatant at OASpm. Absorbance was read on a UV 
spectrophotometer (Varian mode1 DMR9û) at 3 19 m. 
8.43. Breakthrough curves modeling. 
To quanti@ the bioavaiiability rates and to link them with the kinetic parameters 
controiiing the fate of the contaminant, al1 the mass and toxic bteakthrough cwves were 
modeled. It was shown in the previous study that toxic responses were directly 
correlated to the concentration of PCP found in the effluent (Duda1 et al., submitted). 
The presence of rnicr~orga~sms and of the resin did not exhiiit any influence on the 
toxic response, allowing the empincal modehg of the toxic breakthrough curves based 
on the dose-response curve, according to equation 8.3. 
The set of equations used to mode1 the mass breakthrough curves were derived 
fiom Borden and Bedient (1986), where a model was developed for the oxygea-limiteci 
bidegradation of hydnicarboas during transport. The first-order reverse sorption rate, 
used by Angley et al. (1992), was added to this model, leading to equations 8 4  8.4b, 
8.4~ and 8.4d under their dimensional foms. This model reflects that the contaminant 
fate and transport are governed by advection, dispersion, contaminant adsorption onto 
the resin surface, absorption into the min  pores, and growth-associated biodegradation. 
However, the system is limited with one constituent of the basal salt medium that elutes 
the contaminant through the cohunn. The biomass is supposed to be present in the 
aqueous phase, but not supposed to migrate dong the column. The concept of mobile 
and immobile water developed by Baveye and Valocchi (1989) is of used here to unite 
these two statements. 
The variables are: C, the contaminant concenîration in îhe aqueous phase  mg.^-'), S, the 
contaminant concentration in the sorbed phase (mg.kgml), X, the biomass concentration 
(mg.L-'), L, the limiting element concentration in the aqueous phase  mg.^-'), i, the tirne 
(s) and z, the length along the column (cm). The hydrodynamic parameters are: v, the 
porewater velocity (cm.s-l) and D, the dispersion coefficient (cm2.s'l). The physico- 
chernical parameters are: p, the medium bulk density (kgL-l), 8, the porosity and CO, 
the inlet PCP concentration (mg.L-1), KD, the distribution coefficient for PCP between 
the aqueous phase and the resin @.kg-'), F, the âsetion of contaminant non-kheticaily 
sorbed, and k, the reverse first-order sorption kinetic constant (S.'). Fiaally, the growth- 
associated bidegradation parameters are: Yx, the contaminant-biomass yield (mg.mg-'), 
p,, the maximal growth rate (s-1), Kc, the haif-saturation constant for ihe contaminant 
s mg^-'), KL, the half-saturation constant for the limiting factor (mg.L") and YL, the 
limiting element-biomass yield (mg.mg"). 
This set of four coupled partial differentiai equations was first discretized using 
the fuite difference method and then solved numerically using the Rwige-Kutîa order 4 
methoci with the set of initial and boundary conditions expressed in equations 8.5. 
Al1 the parameters were estimated form fitting the model-generated curves to the 
experimental breakthrough resuits using a non-Iinear regression method based on the 
Marcquadt-Levenberg algorithm. The hydrodynamic parameter D was esthated for 
each column Aer performing a non-reactive tracer test fbr that column, using a step 
elution of 3 ~ - ~ 2 ~  based BSM. The 3~ containhg effluent of îhis test was monitored 
using a scintillation counter (Wallac 1409). The value obtaiaed was îhen u d  directly 
for the estimation of the other parameters. Physico-chemical parameters, F, KD and k, 
were detennined fiom columns 2 and 3 and then used for columns 5 and 6 that contains 
respectively the same amount of resin. Finally, growth-associateci biodegradation 
parameters (Yx, pm, KC, Yt and KL) were estimatecl for column 4 and then used in column 
7 and 8 by slightly adjusting the onginai amount of biomass present in the colunui, Xo. 
Concerning, coiwnn 5, Xo was set as the vector of X given by the model at the end of the 
column 4 experiment and, in a similac m e r ,  Xo for column 6 was set as the îüd X 
vector given by the model for column 5. This was done to take into account the fact that 
column 5, followed column 4 and was foiiowed by column 6 in the laboratory order of 
experiments. 
8.5. Results and Discussion 
8.5.1. Abiotic breaktbrough curves (BTC). 
Figure 8.1 shows the long-tenn eiutions of PCP under abiotic conditions in the absence 
of PCP-retaining resin (column 1) and in iîs preswce (column 2 with OSg of resin and 
column 3 with lg). Tbe sharp BTC obtained on the standard sand (column 1) clearly 
shows no retardation of the PCP by the sand. But, when min is amended, it ciearly 
extracts PCP from the aqueous phase, which then slowly saturates al1 the slow sorption 
sites. The plots of the absorbed contaminant (5') for both columns 2 and 3 (Figure 8.1) 
show this saturation process where non-dimensional values of S reach 1 after more îhan 
120 pore volumes. 
Fime 8.1 : PCP step elutions perfonned under abiotic conditions on column 1 (standard 
sand), column 2 (siandard sand arnended wiîh 0.5g of resin) and column 3 (Standard 
sand amended witb 1 g of resin). 
PCP elutions for (O) column 1, experimental, (-1 column 1, fitted, (m) coIumn 2, 
experimental, (- -) coIurnn 2, fitted, (A) column 3, experimental, (- -) column 3, 
fitted and sorbed PCP for (- -) column 2 and (---) column 3. 
The double-coinpartment mode1 was able to accurately fit the experimental results and 
parameters describing the retardation as well as the slow sorption kinetic were estimatecl 
(Table 82a). The values of F (fraction of contaminant undergaing equilibrium 
adsorption: 6.4~10" and 3.4xl(r') incikate îhat sorption is betically iimited The h t -  
order reverse sorption rate constant characterizing this kinetic is independent fiom the 
- 6 t  amount of tesin added and bas a value of 6.6xlO s* , This rather low kinetic constant 
4 I comparai to the hydrodynamic constant of 1 . 8 ~  10 s- , can be associated to îhe stmcturie 
of the min, wkre PCP has ta migraie witbin the 5 d  diameter pores. Nevatbeles, the 
large resin specific am (750 allows the effective removal of PCP h m  the 
aqueous phase and then its slow sorption within the pores. 
Table 8-2: Mode1 parameters estimated h m  expecimental results 
a. Abiotic Parameters 
Column Experiment F & k 
conditions (L. kg") (S.') 
1 Sand 1 1 O 
Abiotic 
2 Sand +OSg resin 6 . 4 ~  10' 3.93 6 .51~10~  
Abiotic 
3 Sand +l g resin 3 . 4 ~  104 6.56 6.82~ 1om6 
Abiotic 
b. Biotic Parameters 
Column Experiment yx Ir, Kc YL Kt 
-1 s-l conditions (mgmg )   mg.^') (inp.mg-') ( m a  ) -1 
4 and Inoculateci Sand 0.59 7.23~10" 6 .5~  10-~ 0.56 6.07 
A, B, C, D 
5 lnoculated sand 0.60 1.3 1 x 104 6 . 5 ~  1 oW3 0.56 0.24 
Half Flow-rate 
6 Inoculated sand 0.6 1 1.08~ 104 6 . 5 ~  1 @ 0.54 0.2 
(reinjected) 
7 lnocuiated sand 0.59 7.23~ l0-' 6 . 5 ~  10-~ 0.62 6.07 
+ 0.5g min 
8 InOCUlated sand 0.59 7.23~ IO-' 6 . 5 ~  10'~ 0.65 6.07 
+ 1 p; min 
8.5.2. Mass and toxic integrai breaktbrougb. 
The elutions of PCP on biotic columas (4, 5, 6, 7 and 8) are presented in figures 8.2a, 
8.îb and 8.2c, both for the mass and the toxic results. The PCP breakthrough for 
column 4 (inoculated sand) shows a s h p  elution of contaminant at the early stage of the 
expriment, due to no retardation ûom the sand and a rather fast flowrate. AAer 5 pore 
volumes, the concentration of PCP in the effluent starts to decline but it takes more than 
100 pore volumes to bring the concentration to the detection limit. An accelerating 
process that extracts the contaminant h m  the aqueous phase can only explain such a 
BTC. A first-order bidegradation kinetic constant, representing a constant rate of PCP 
disappearance would lead to a flat concentration profile in the effluent. indeed, to obtain 
this plateau profile an equilibrium should be established between the hydrodynamic 
kinetic and the biodegradation kinetic. But here, ihe biodegradation rate is constantly 
increasing, which results in a reduction in PCP concentration. This suggests that the 
biodegradation kinetic overpasses the hydrodynamic kinetic. Similarly, despite the 
presence of the min (columns 7 and 8, figure 8.2a), the rate of biodegradation is still 
able to increase and allows the PCP concentration to reach the detection limt. in these 
two cases, kinetic cornpetitions occur between the flow dynamic and the slow sorption 
on one side and the biodegradation pmess on the o h r  side. Hence, it appears that the 
only kinetic able to increase over t h e  will win the competition and allow the toxicity 
generated by the sharp appearance of the PCP to be bmught back to baseline values 
(figure 8.2b). When more mi~f~~rgansims are present at the beginning of the elution 
(columns 5 and 6), and when the fiowrate is divided by two (colurnnS), the competition 
is easier for the PCP degraders and it d y  takes them 3 or 10 pore volumes to succeed in 
the competition (figure 8.2~). 
Figure 8.2: a) mas breakthrough curves (experimental and rnodei-fitted) obtained with 
PCP step elutions perfonned under biotic conditions on: column 4 (indateci sand), 
colimin 7 and 8 ( i n d t e d  sand amended with 0.5 and 1 g of resin respectively), b) 
toxic bteakthrough curves (experimental and fitted) obiained from the same columns and 
c) mass and toxk breakthrough curves obtained on columas 5 (inoculated sand, half 
flowrate) and 6 (inoculated and reinjected sand). 
a) PCP elutions for (O) column 4, experimental and ( - ) fitted, (m) column 7, 
experimental and (- -) fitted and (A) columa 8, experimental and (-) fitted, 
b) EClO elutions for (0) column 4, expecirnental and (-) fitted, (i) colwnn 7, 
experimental and (- -) fitted and (A) column 8, experimental and (-) fitted, 
c) PCP elutions for (+) columa 5, experimental and (-) fitted, (O) colurnn 6, 
experirnental and (- -) fitted and EClO fitted for (S.) column 5 and (-) column 6. 
8.53. Limited-growth dual-cornpartment sorption model. 
In order to model these data, and to explain the increase in the biodegcadation rate, 
bacterial pwih bas to be taken into account. The model presented earlier was used to 
fit the experimental data for the 5 inoculated columns and the results are presented on 
figures 2a and 2c. A simple non-limited Monod approach for growth-associated 
biodegradation was first med, but did not allow the correct fit of the data (results not 
shown). The model was then modified to take into account a limitation to growth by any 
constituent of the BSM, including dissolved oxygen (Borden et Bedient, 1986). The fit 
obtained for the biotic BTC were good (~Q.97) but somehow did not represent the 
data as well as for the abiotic results. This may be due to some problems, when using a 
Monod type model on flow-through systems where more than a single species is present 
(see later). The parameters estimated h m  this model are given in Table 2. A first fit 
was found on the inoculated m d  (column 4). From that fit, a very low a f i t y  constant 
between the biomass and the contaminant (6.5x10-~ rng.~-') was used for al1 the 
columns, teflecting on the presmce of pre-acclimated biomass. A maximum p w t h  rate 
of0.26h" was found for column 4 and was used for column 7 and 8, containing the same 
inoculatted sand After 100 pore volumes (on column S), the ~ c ,  went up to 0.4h-'. The 
yields (Yx and YL) were set constant throughout the different expeciments. Values of 
appmximately 0.6 for Yx are comparable to the one obtained in a similar study of 
biodegradation of benzoate during transport: 0.65 (Brusseau et al., 1999). The rather 
high value of this yield on PCP could be explained by the pre-activation of the 
microflora to the contaminant. The main upset resides in the affinity constant between 
the biomass and the limiting element, KL. Its value was constant for columns 4, 7 and 8 
(different resin content, but cacried out simultaneously), but no fit was found by 
applying this value to columns 5 and 6 (both canied out d e r  Colwnn 4 was perfonned) 
and it had to be reduced to 0.24 and 0.20 respectively in order to fit the experimental 
results. 
8.5.4. Growth-asmiated biodegradation. 
In order to experimentally measure the increase in the biodegradation rate over t he ,  
step elutions of PCP were performed on columns A, B, C and D. Each column was 
stopped and opened at diffemt times (2.5, 21.5, 190 and 408 h) to measure the 
biodegradation activity at three levels (0-5, 5-10 and 10-15 cm). Such indirect 
monitoring of the microbial p w t h  was favoured instead of direct counting, due to the 
fact that the micrwrganisms were attachai to the sand (Al1 columns were washed with 
MSM for two pore volumes pior to PCP injection). Analytical methods for biomass 
extraction fiom solid phase foiiowed by plate counting are not precise enough to monitor 
growth in such systerns. Mead, considering the pre-acclimation of the biomass to the 
contaminant, the evolution of the biodegradation activiiy was assumeci to be related to 
micmbial growth. A biodegradation activity index was calculated h m  the batch 
biodegradation resuits (not shown) and was definecl as the maximum dope of the PCP 
disappearance curve (obtained at the point of idexion) divided by the tirne to mch  this 
point. Results for these expeciments are presented in figure 3a. 
1 Teflon flter - 
10-15 cm section 
F i m  8.3: a) Experimental biodegradation activity index evolving with tirne and 
column length and b) Model-generated profiles of biomass within the column at 
different tirne of elution. 
b) model-generated profile after (-1 2.34 (---) 21.5 h, (- - -) 190h and (- -) 408h. 
When opening the last column (fier 408 h), it was noticed that the Teflon support at the 
entrance of the column was colonized by the biomass. A similar batch biodegradation 
experiment was perfonned with this filter. Results clearly show no increase in 
biodegradation rate for the first 25 hours, but d e r  8 days, a clear increase unifody 
spread over the column was observed. At the end of the experiment (408 h or 100 pore 
volumes), the biomass had developed mainly near the contaminant source, colonizing 
the Teflon support. These experimentai results were confmed by the model's 
prediction (figure 3b). Here again, the biomass profile is flat and low for the first 25 
hours and then slowly deform to incrase the biomass population near the source of 
contaminant. Afîer 408 hours, most of the activity was located in the first centimetre of 
the column. Such a resdt causes difficulties in the application of the Monod-type mudel 
for this flow-through system. Even when taking into account the fact that the Xo vector 
for column 5 is the ending vector for column 4, the yield coefficients (Yx and YL) should 
also be a tùnction of the colum length (2) because their non-dimensional fonns include 
the expression of Xo. 
The Monod equation, suited for single species and completely mixed systems, alIows 
here the non-limited growth near the entrance of the column, when, in the reality, 
limitations in the population should arise. Unfortunately, the Contois model, that 
descnis these kinds of limitations did not exhiiit any correct fit for the experimental 
results. 
The results presented clearly show that growîh is occdng  within the column, thus the 
question arises to lcnow the influence of this growth on the mass and toxic 
bioavailability of PCP. In order to understand this influence, one column (column 8) 
where a cornpetition between the three kinetics takes place was chosen. The mass and 
toxic BTCs thm this coIumn are fouMi on figure 4a. 
Figure 8.4: Time evolution of the variables related to bioavailability, for column 8 
(moculated sand amended with i g of resin): a) m a s  and toxic breakthrough curves 
(experimental and fitted), b) sorbed contaminant, c) instantaneous bidegradation rate, 
d) instantaneous bioavailability rate, e) integral biomass growth and f) mass and toxic 
integral bioavailability rate. 
a) PCP elutions for column 8 (e) experimental and (-) fitted and EClO elutions for 
column 8 (A) experimental and (-) fitted, 
f) (-) integral rate of mass bioavailability and (-) integral rate of toxic 
bioavailability. 
When looking at the the-evolution of the sorbed non-bioavailable contaminant (3, 
figure 4b) compared to the equivalent abiotic column (column 3, figure Ia), it is clear 
that the growth of the PCP-degrading biomass is strong enough to reverse the sorption 
process and to b ~ g  back the sorbed contaminant to the aqueous phase, where it is 
biodegraded. The biomass acts as a sink for the contamination compared to the resin 
that acts as a sponge, This sink theory on bioavailability, was developed by Baveye and 
Bladon (1999) to explain the organism-specific characteristic of bioavailability. A 
contaminant will be more bioavailable if the exposed organism acts as a bener sink 
towards it. This concept can be observed when lwking at figures 4c and 4d. The group 
of parameters Y x f l  (figure 4c) represents the instantaneous rate of biodegradation 
(equation 4a) and indicates the capacity of the medium at any time to degrade the 
contaminant present in the aqueous phase and thus to reverse the sorption process. This 
biodegradation capacity can be related to the instant rate of mass bioavailability 
calculated according to equation 1. 
When the combiaation of the growth rate and the bioiiiass population is the strongest 
(strongest sink), the instant mas bioavailability rate is the highest and declines when 
growîh weakens due to depletion of substrate in the aqueous phase. As soon as some 
PCP enters the immobile water h m  the sorbed site, it is readily biodegradeâ 
When looking at the bioavailability rates h m  the long-term point of view, the 
mass and toxic bioavailability rates cm be monitored dong tirne (figure 40. It cm be 
observeci that the integral rate of mass bioavaiiability is controiied by the biomass 
(figure 4e). A ten-fold increase in the biomass population leads to a km-fold increase in 
the mass bioavailability rate ( h m  a nondimensional rate of 0.05 to 0.5). Biomass can 
be considered the integral variable of the growth-associateci biodegradation rate. The 
constant increase of the biomass population allows the constant increase in the mass 
bioavailability rate and also allows pulhg d o m  the toxic bioavailability rate (tkom 0.6 
to 0.4). It was known that bacteria were able to modifL the bioavailability behaviour in 
their surrounding environment by, for example, producing sutfactants @éziel et al-, 
1996), but growth cm become a competing kinetic able to modifi the contaminant 
bioavailability, 
The ratio between the mass and toxic bioavailability rates was calculated for the 
5 different inoculated columns (figure 5). 
Fi- 8.5: Tie-evolution of the ratio between the mass and toxic bioavailability rates 
for ail the inoculatecl columns (4 to 8). 
For every situations faced in these experiments, the ratio between mass and toxic 
bioavailability rates increased significantly over the the ,  due to biomass growth. It is 
interesting to note that the resin influences the situation in tems of bioavailability: the 
ratio for column 8 (Ig of resin) is higher that for column 7 (0.5g of resin) which is 
bigher than for column 4 (no resin). This again supports the fact that the resin acts as a 
sponge and allows the retention of PCP fiom the flowthrough water for later releasing it 
in the immobile water phase where more biomass is present and able to degrade it. 
Obviously, the situations presented here are far fiom field conditions, but they 
help to understand the kinetic control for instantaneous and long-term bioavailabilities, 
both for mass and toxic point of views. The reverse sorption kinetic ailows the 
contaminant desorption and does not take into account sorption irreversibility (Richnow 
et a l ,  1997) that would lead to a competing sink for the contaminant. Moreover, on the 
microbiologicai side, inherent recalcitrance (Huesemann, 1997) could be a strong 
limitation to biodegradation and therefore limit the efficiency of the biological sink. 
Despite the growth-associateci increase in the ratio between the mass and toxic 
bioavailability rates, the contaminant was able to leach through the systems for up to 120 
pore volumes, representing, in a real situation, a potential bazardous effluent with high 
migration capacity. The toxicity measured in these experiments was directly corcelated 
with contaminant concentration. in the case of a real contamination, secondary 
metabolites, CO-contaminants, soluble rnicrobial products may be producd and increase 
the toxic response compared to the correlated values (Ross et al., 1998). 
The positive influence of the flow through dynamics on long-tem bioavailabilities 
observeâ in this study differs h m  the observations made for aging contamination in 
mils (Kelsey et Alexander, 1997). The use of water to increase bioavailability was 
shown to be positive in slurries (White et al., 1998), mostiy due to its action on the 
physical-chernical aspect of contaminant disiribution. This flowthrough study shows 
that the water flow constantiy feeds the biomass with low concentration of contaminant, 
ailowing growth and faster degradation of the contaminant, thus increasing the mass 
bioavailability. Indeed, nondimensional mass bioavailability rate estimated at 0.05 for 
column 4 in the pulse elution study (Duda1 et al., submitted), increased by ten folds to 
ceach 0.5 der  100 pore volumes. Nevertheless, the increased mobility has two main 
outcornes, clearly shown in figure 4 t  a possible increase in the mass bioavailability, but 
a definite increase in the toxic bioavailability. When the contaminant-depding 
biomass is limitai for any reason and can not compete effectively at the kinetic level, the 
contamination will become a threat. in al1 cases, long-term bioavailabilities have to be 
regarded in terms of the competing kinetics taking place in the environment: 
hydrodynamics, slow sorption and limited-growth-associated biodegradation. Site 
characterization should consider these kinetic data in order to accurately assess the mass 
and toxic fate of the contaminants. 
DISCUSSION GÉNÉRALE 
La recherche sur la problématique de biodisponibilité environnementale telle que définie 
par Hamelink et al., (1994) s'est développée selon deux principaux axes. Les 
biologistes ont développé des bioessais utilisant des organismes biologiques sensibles 
aux différents contaminants afin d'estimer la biùdisponibilité et donc le potentiel 
d'action des contaminants dans le milieu considéré sur  la chaine alimentah. 
Parallèlement, les microbiologistes ont cherché à estimer le potentiel d'action de 
dégradation des contaminants par les micrwrganismes présents sur les sites contaminés. 
Ils sont eux aussi parvenus a la problématique de biodisponibilité, le contaminant étant 
bien souvent inaccessible aux microorganismes. De i'auire côté, les cbimistes ont tenté 
de répondre a ces problématiques de biodisponibilité en cherchant à prédire le 
comportement et le potentiel de migration des contaminants dans le milieu considéré, ce 
grâce a l'aide de Ia connaissance de plus en plus précise des différents mécanismes 
gouvernant les interactions entre les contaminants et les matrices solides (Weber JR et 
al., 1991; PignatelIo et Xing, 1996). Les bioIogistes et les microbiologistes ont alors pu 
récemment utiliser, chacun de Iew coté, ces données chimiques de plus en plus précises, 
généralement thermodynamique, afin de prédire la concentration de coniaminant 
retrouvée dans la phase aqueuse, considérée comme biodisponible. Cette hction 
biodisponible pouvait alors être reliée à une niponse biologique en terme de fraçtion 
biodégradable ou hction génératrice de danger. 
Les dix dernières années ont vu d'une part la rencontre de ces approches, et d'autre part, 
l'intégration de plus en plus importante de données cinétiques dans Ia problématique de 
biodispom'bilité. Tout d'abord, Alexander et ses différents travaux sur les véritables 
dangers liés aux contaminations des sols ont @s la prise en considération de 
multiples récepteurs biologiques, tant à des fins de biodégradation que de toxicité 
(Kelsey et Alexander, 1997')- Simultanément, aux Etats-Unis et au Canada, Ies normes 
de contaminations, basées sur des c r i t h  chimiques de concentration maximale, étaient 
remises en question, pour tenter de développer des approches de sites contaminés par 
analyse de risque, en se posant la question : quel problème cette contamination pose-t- 
elle véritablement? (Alexander, 1995). Afin de répondre a cette question, la démarche 
d'analyse de risque se doit de quantifier le danger associé à la contamination présente 
ainsi que les différentes voies d'exposition des organismes récepteurs à la 
contamination. De plus, le concept d'atténuation natwelle a récemment connu un essor 
exceptionnel. Ce concept vise a démontrer la capacité intrinsèque d'un site contaminé a 
s'auto-restaurer, sans poser un risque non acceptable pour le milieu (Christensen et al., 
1994; Ritz, 1996). Il a été bien montré que de nombreux sites contaminés aux produits 
pétroliers pouvaient se placer dans de telles approches, du fait de la grande 
biodégradabilité de ces produits. D'autres recherches concemant l'applicabilité de cette 
approche pour des sites contaminés à des produits plus récalcitrants ont montré les 
limites de l'atténuation naturelle, l'approche par analyse de risque restant néanmoins 
applicable sur de tels sites. 
L'intégration de données et mécanismes cinétiques dans la problématique de la 
biodisponiiilité est le deuxième facteur important de ces dix dernières années dans la 
recherche sur la biodisponibilité (Chung et al., 1993; Harms et Zehder, 1995; Bosma et 
al., 1997; Ramaswami et Luthy, 1997; Nam et Alexander, 1998; Zhang et al., 1998). 
Cette intégration a permis d'expliquer les deux phases temporelles de la 
biodisponiilité : initialement élevée puis de plus en plus faible. Les cinétiques 
chimiques de sorption lente ont été comparées aux cinétiques de prise en charge par les 
organismes récepteurs pour apporter une nouveUe quantification de la biodisponibilité, 
plus juste et permettant de décrire soa évolution au cours du temps. 
C'est dans la continuité de ces deux nouvelles approches (intégration du devenir 
massique et toxique ainsi que des mécanismes cinétiques) que se situe cette thèse. La 
biodisponbilité y est vue comme un potentiel d'action sur les organismes récepteurs, 
quels qu'ils soient, et wntrôik par les mécanismes cinétiques régissant le devenir du 
contaminant Le concept de taux de biodi*spotu'bilite massique et toxique représente une 
suite des travaux pré-cités. Le caractère intégrateur de ces deux taux face à la 
complexité des interactions entre le contaminant et le milieu récepteur présente des 
avantages et des inconvénients. Comme toute intégration de facteurs, le degré de liberté 
diminue à chaque diminution du nombre de paramètres et cela conduit à une perte 
d'informations. Mais, ce défaut devient une qualité lorsque la complexité de la situation 
est telle que l'information est diffiise et difficile à gérer. La connaissance de toutes les 
interactions entre le contaminant et le milieu récepteur mène A l'élaboration de modéles 
de transport complexes et qui ont tout de même du mal à décrire la réalité. Dans ces cas, 
la possibilité d'intégter cette complexité dans un nombre de variables restreint, à partir 
de tests relativement simples devient intéressante. Le détail des mécanismes, 
nécessaires 1 la compréhension du devenir massique exact est certes perdu, mais une 
cornaissance plus globale est acquise, qui peut servir lors de l'estimation du danger lié à 
cette contamination. Par exemple, le rapport entre les taux toxique et massique dome 
une idée du danger lié au transport du contaminant dans te milieu considéré, ainsi que 
l'évolution de ce danger à long terme. Dans le cas de contaminations complexes, 
notamment avec des contaminants difficiles a étudier (par exemple dioxines et fiiranes), 
cette méthode peut apporter des réponses quant au danger associé à l'écoulement. Le 
caractère intégrateur des tests de toxicité, qui seraient alors utilisés, non seuls, mais en 
batterie, peuvent apporter une connaissance du danger lié B ces contaminations. De 
même, la complexe compétition que se livrent les microorganismes entre eux, au sein 
des consortia, peut elle-aussi être intégrée dans une réponse globale de biodisponibiiité 
massique Ion du transport. Le rapport inverse a celui présenté plus haut (taux massique 
sur taux toxique) apporte lui une première estimation de la capacité du milieu poreux 
saturé à s'auto-restaurer, sans poser un danger non-acceptable. Ce début d'estimation de 
I'applicabilité de l'atténuation nahirelie en eaux soutefiaine semble prometteuse daas le 
cas des contaminations complexes, ou la démonstration & la diminution de masse du 
contaminant lors de l'écoulement reste difficile à faire. Enfin, la difficulté de 
transposition en dynamique des domées obtenues en batch trouve, par cette méthode, 
une ébauche de solution. 
Les limites de la méthode, outre le caractère intégrateur qui représente une perte 
d'information, une simplification de la situation, sont principalement les suivantes. Tout 
d'abord, la différence de quantification entre le taux massique et le taux toxique. En 
effet, le taux massique est me& a l'aide de microorganismes placés sur les particules 
de sable à l'intérieur de la colonne. La réponse est certes récoltée en sortie de colonne, 
mais elle intègre les micro-réponses provenant de tous les recoins de la colonne. Ainsi, 
la quantification du taux massique tient correctement compte du véritable taux 
d'exposition de l'organisme au contaminant. Par contre, le taux toxique est mesuré en 
sortie de c o l o ~ e  t relié à la concentration du contaminant, dans le cas modèle de cette 
thèse où un seul contaminant est présent. Les organismes sondeurs utilisés pou la 
quantification toxique (les bactéries de la méthode Microtox) ne sont pas disposés sur les 
particules de sable au sein de la colonne. La réponse toxique tient donc indirectement 
compte du véritable taux d'exposition, par l'intermédiaire de la concentration du 
contaminant. De plus, l'utilisation de la méthode Microtox nécessite des temps 
d'exposition fixes entre le contaminant et Vibdofiheri (5 ou 15 minutes). Cela limite 
aussi la possibilité de sonder le véritable taux de biodisponibilité toxique. il serait 
nécessaire d'utiliser un bioessai qui pourrait être fixé dans la colonne et qui donnerait ce 
vériiable taux. Une alternative consisterait à utiliser une seconde colonne en parallèle ou 
en série dans laquelie seraient disposées des moules. Ces organismes, retrouvés aussi en 
eaux douces, ont la particularité, très intéressante dans le cas étudié, de filtrer l'eau. 
L'eau s'écoule au travers de la moule et cet organisme en retire ces éléments nutritifs et 
potentiellement des contaminants présents dans l'eau. Cette méthode pourrait quantifier 
véritablement le taux d'exposition toxique par mesure du contaminant restant en sortie 
de colonne. La modélisation de ces nouvelles courbes d'élutions toxiques, en tenant 
compte de la prise en charge par les moules, du retard, etc, permettraient de plus, une 
cornprébension plus grande des phénomènes de toxicité en milieu dynamique. 
Une autre limite, d'ordre plus techuique, réside dans l'utilisation des microorganismes 
hés.  Leur transport n'est pas pris en considération, bien qu'il puisse représenter un 
facteur important dans le transport des contaminants (Doong et al., 1998). De même, 
l'utilisation du système a plus long terme (voir troisième article) tend à une modification 
importante de la répartition bactérienne dans le milieu poreux saturé, qui doit être 
accompagnée d'un relargage de microorganismes, accentuant leur transport en phase 
auquese. Les complications engendrées par ce fait en terme de modélisation des courbes 
d'élutions massique devront aussi être considérées. L'approche de la croissance en 
système dynamique non parfaitement mélange par le modèle de Monod pose clairement 
des problèmes, quant à la répartition axiale de la croissance. Une forme plus générale et 
adaptée aux écoulements en milieu poreux sahués pourrait être utilisée a h  de mieux 
rendre compte de ces aspects (Baveye et Valocchi, 1989). 
Une autre limite de la méthode, évidente du point de vue technique, réside dans 
l'obtention même des courbes d'élutions, Les cinétiques étudiées (écoulement, sorption 
lente et prise en charge par les orgamganismes) doivent être à des niveaux compétitifs afin 
de pouvoir générer des courbes dont pourront être extraits les paramètres d'aire sous la 
courbe et de temps d'exposition. Un écoulement trop rapide (par exemple en roc 
fracturé) ou trop lent (en aquifêre d'argiie prinicpaiement) ne permettront pas d'utiliser 
cette méthode. Néanmoins, dans ces cas, la problématique de biodisponibilité n'est sans 
doute pas aussi primordiale. Par contre, pour le cas des rocs fracturés, une fois la 
contamination ralentie, par exemple par l'application de barrières biologiques, la 
problématique de biodisponibilité. massique et toxique reprend toute son importance et la 
méthode décrite ici peut alors s'appliquer, sachant que l'écoulement aura été ralenti. De 
plus, les résultats obtenus dans le second manuscrit, montrant les liens entre les taux de 
biodisponibilité et les paramètres cinétiques du système, permettront peut-être de 
s'affranchir de la génération des courbes d'élution à plus long terme. Bien que 
corrélation ne soit pas causalité, la d-pîion des phénomènes de biodisponiiilité à 
l'aide des paramètres cinétiques reste une voie à suivre tout en s'assurant de l'existence 
ou de l'abscence du lien entre concentration et toxicité. En effet, les mécanismes 
cinétiques ne permettront pas de prédke un comportement global de toxicité, seules des 
mesures directes le pourront. 
Pour finir, il peut être intéressant de revenir au shéma général de la biodisponiiilité 
proposé au cours de i'introduction, a la figure 1.1. Cette approche conceptuelle place la 
biodisponibilité environnementale entre la disponibilité chimique et les réponses des 
organismes biologiques. Quelque soit l'angle d'approche, il semble que la véritable 
biodisponibilité environnementale soit hors d'atteinte. Les estimations, basées sur les 
données physico-chimiques aussi précises que possible, n'apportent que l'aspect 
disponibilité, omettant le bio-. L'utilisation d'organismes biologiques, approche utilisée 
dans cette thèse, se heurte a la grande spécificité du monde biologique et les réponses en 
terme de biodispoaibilité ne peuvent que varier d'un organisme a l'autre, du point de vue 
massique comme du point de vue toxique. La biodisponibilité absolue n'existe-t-elle 
donc pas ? Probablement pas. Comment alors estimer une biodisponibilité relative ? 
De manière plus pragmatique, par l'utilisation d'une batterie d'organismes sondeurs 
indigènes ou potentiellement récepteurs. L'estimation de la biodisponibilité pourra 
suivre une méthodologie générale standardisée, basée sur l'étude cinétique des 
mécanismes qui contrôlent le devenir des contaminants, mais le choix des organismes se 
devra d'être spécifique au site étudié et aux points de résurgence possibles des eaux. De 
plus, une méthode permettant d'intégrer les différents résultats de toxicité 
envuonnementale sera nécessaire. L'utilisation de batteries de bioessais dans le but de 
quantifier la réponse toxique génère de nombreux résultats difficilement analysables 
dans leur ensemble. Des nouvelles approches vont devoir être développées, qui vont 
permettre de tenir compte de ces différentes répuuses et d'en déduire une évaluation du 
danger cohérente. La grande variabilité du monde vivant représente une problématique 
commune aux domaines des sciences de la vie et de telles méthodes p o m n t  apporter 
une alternative intéressante à la réduction physico-çhiraique du monde vivant effectuée 
dans de nombreuses approches. Dans Ie domaine ci-étudik de décontamination des sites, 
les outils d'analyse de la biodisversité représentent une avenue novatrice tris 
prometteuse dans ce cadre. La biodispori~Ibilité pouna dors se définir, de manière plus 
étendue et plus conceptuelie, comme le potentiel de modification de la biodiversité du 
site. 
10. CONCLUSION 
Ce travail de recherche expérimentale et conceptuelle sur la biodisponibilité des 
contaminants organiques lors de leur transport en milieu poreux saturés a mené au 
développement des aspects suivants: 
une approche de la biodisponibilité qui permet d'intégrer a la fois le devenir 
du contaminant en terme de perte de masse et en terme de toxicité associée. 
Les termes de biodisponibilité massique et biodisponibilité toxique ont été 
générés dans cette ihèse, 
une définition de la biodisponibilité lors du transport des contaminants, 
comme étant le taux d'exposition des récepteurs biologiques aux 
contaminants. Cette définition est compatible a celle apportée dans les 
systèmes en pseudo-équilibre, comme étant l'étendue de l'exposition, 
une méthode théorique de quantification basée sur une analyse originale des 
courbes d'élution massique et toxique desquelles sont extraits deux 
principaux paramètres: i'aire mus la courbe et le temps d'exposition, 
une méthode expérimentale de quantification, incluant l'utilisation de 
matériaux modèles (sable standard, résine de rétention spécifique du 
contaminant, consortium bactérien préactivé au contaminant) permettant la 
compréhension de la biodisponibilité lors du transport, 
l'introduction des concepts de biodisponhilité instantanée et biodisponibilité 
intégrale et les méthodes de quantification adaptée à chacune, 
un outil de modélisation des courbes d'élutions massique et toxique, incluant 
les mécmkmes de transport (advection et dispersion), physico-chimique 
(double compartiment d'ad- et d'absorption) et microbiologique 
(biodégradation d'ordre 1 ou bée a la croissance limitée). 
Ces différents développements théoriques et expérimentaux ont permis d'obtenir les 
résultats suivants: 
a la démonstration du caractére cinétique de la biodisponibilité des 
contaminants au cours de leur transport, 
a la corrélation entre un double nombre de Damkholer comprenant les 
paramètres cinétiques du systhe (conductivité hydraulique, cinétique 
réversible d'absovtion et cinétique de biodégradation) et les taux instantanés 
de biodisponibilité, 
a l'influence des microorganismes et principalement de leur cinétique de 
croissance sur les taux de biodisponibilités instantanés et intégraux, la 
croissance ayant permis une augmentation majeure du taux de 
biodisponibilité massique liée a une diminution du taux de biodisponibilité 
toxique, 
a la corrélation entre le taux de biodégradation instantané et les taux de 
biodisponibilité instantanés ainsi que entre la croissance intégrale de la 
population bactérienne et les taux de biodisponibilité intégraux. 
a La compréhension du rôle des rnicfoorganimes et de leur moyen d'action 
dans une situation de compétition d'accès au substrat. 
L'étude "modèle" (conditions contrôlées, matériaux artificiels, contaminant unique, etc.) 
menée au cours de cette thèse a permis une meilleure compréhension de la dynamique 
de la biodisponiiilite, mais une telle approche s'éloigne de la réalité et de sa complexité 
i n h é t e .  Sur les bases de ce qui a été appris, les recommandations se concentrent sur 
un retour progressif vers la téalité des sites contaminés. Ainsi, les étapes subséquentes 
sont proposées: 
O utilisation de contamination mixtes et complexes, incluant l'huile de 
dissolution du PCP, la présence de métaux, etc, 
montage en colonnes en série, permettant d'étudier à la suite, la dissolution du 
PCP de son huile et sa biodisponibilité dans une section avale de L'aquifere, 
moins contaminée, 
utilisation d'un biotest de toxicité qui puisse sonder plus profondément la 
biodisponibilité toxique, directement au niveau de la matrice solide, pendant 
le transport, et non a la sortie de la colonne, 
a développement d'une batterie d'essais spécifiques aux sites étudiés et à l e m  
contaminations. 
Néanmoins, certains aspects devraient rester inchangés, notamment le découplage des 
interactions physico-chimiques et microbiologiques ainsi que le calcul des taux de 
biodisponibilités basés sur les paramitres extraits des courbes d'élutions: I'aire sous la 
courbe et le temps d'exposition. Ces paramètres découlent de la défmition des taux et 
sont comparables entre les courbes d'élutions toxique et massique. 
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12. ANNEXES 




Protocole II  :7A 
Version :1 
Tiwe : Bioactivation d'un sable stwdarâ piu un consotium bac16ricn provenant d'un sol 
contaMn&. pour la biodégradation du PCP 
Nombres de pgs :3 
Dale :23102/2000 
Mots clés : bioactivation, PCP, sable simindard 
Auteurs : Yves Dudal 
1. OBJErn(S)  : 
Rendre un sable standard bioactif envers le PCP 
Milieu salin minimal 
Bouteilk ambrée 
Montage du projet de Valerie (PEI6E) 
Solution de NaPCP B IO& dûns NaOH 0.25M 
Boue activtk provenant d'un site contamine au PCP (cf projet Valerie. PEI6E) 
Spectrophotomètre W-visible et cuvettes de lecture compatible UV 
Module de filtration avec filtres 10.45pm et seringues gastight en verre et teflon 
Buchner et filtre cellulose B 8pm 
Tiunis B 90pm 
Pipeite en vem de 5mL 
Centrifugeuse Eppendorf B 13000 rpm et tubes eppendorf(l5 ou 2 mi.) 




( m 2 s 0 4  1.1 
MgS04.7H20 0.0% 
N a O 3  l.OOl 
À cette solution est ajoutée 1 mUL de la solution suivante de compsition. en mgR : 
Co(NOd.6H10 29 1 





Bien milanger la boue activée initiale et la passer sur le tamis à 90pm Récupkr la boue 
plus légére et la filtrer à 8pm sous vide 1 I'aide du buchner. II est necessaire de changer 
réguliérement de filtre. Essayer d'obtenir environ 300 mL de solution contenant des 
micro-organismes en suspension. Diluer cette solut!on B I'ûide de milieu salin minimal 
jusqu'à remplir la bouteille amb& au 4 1 5 ~ .  A ce moment. la concenrntion en 
microorganismes cst très faible, du fait des filtrations séquentielles, donc la bio~ctivûtion 
qui suit doit dCmrrer en ajoutant une concentration faible de PCP. Une concrntntion 
comprise entre I ct 5 mg/L est bienvenue. Ln disparition du PCP est suivie par prise 
joumaliére d'échûntillon d'environ 3 mL qui cst filirf i 0.45pm ji l'aide du module de 
filtration. Le filtrat est récupéré dans une cuvette de lecture UV et pas& su 
rpcctrophotomètn pour iecnirc 319 nm. Dès que le PCP a disparu du milirÜ. rajouter 
une concentration supérieure et ainsi de suite jusqu'o l'obtention du degr& de biopctivation 
voulu. 
Une fois la bioaetivation en p b  liquide eff&~u&, 3.3 L & cette phase sont tnnsviuis 
dans le contenant de 10 L du montage & ValCrie (PE 16 ) et 2 kg de sable standard sont 
rujoutés. L'agitation est réglée ?t 250 rpm et 4,!jL/min d'air humide sont injectk dans le 
dlange biphwiqut. hi PCP cst rajout& p u r  poursuivre i'activotion. 2 jours plus tard. la 
phase aqueuse cst rctide du milieu et du MSM frais est rajout6 au sable. 3mL dr: la 
solution de PCP i IO& sont ajoutés afin de redémiwrcr une bioactivaiion pour le sable. 
En cffct, Ics rnicroorg;inisrnes se répdsscnt entre la phase aqueuse et h phase solide. mais 
préf&ablcment dans% phiise aqueuse : ainsi, iî chq& chan~emtni de phse aqueuse, une 
m d e  mie des micmornansimcs est extraite du milieu et la conccnintion de PCP 3 
~ j o ~ t c r ' ~ ; u  la s ite doit €1, relativement faible (5 ppm). Le suivi du PCP dans ce r6acreur 
biphasiquc se fait de la mnnihe suivante : 4 mL de p h s  aqueuse sont pris i l'aide d'une 
pipette de SrnL en vem ; les 4mL sont r6apnis dans 3 tuks eppcndorf qui sont crnrrifugis 
iî 13000rpm ; les sumageants d u  3 tubes sont récupérés dans une mëme seringue et k tout 
ut filid fi 0,45pm puis analysf en UV 1 3 19 n m  Un exemple de schéma j. suivre pour une 
bioaaiwtion du sable suffisante cst le suivant : 
jour 1 : ajout de 5 mi. : DCM.3 10 
jour 2 : 00=0,275 ajout de 3 mL : Dû=O,400 
jour 3 : Dû=û,2lS ajout de 10 mL : ûCM.670 
jour4:00=0,137ajnuide20mt: DOs1.173 
jour 5 : Mk0.3 18 ajout de 35 mi. : lXk1.860 
jour 6 : DO=0,519 ajout de 35 mL : DO=1$70 
jour 7 : M3=0.215 Icsablt est bioactif 
Le total de PCP ajout€ est de 108 rnL pour un vo lum de 3JL La valeur de 1 10 mL pour 
3,3L semble être le maximum h ne pas dipasser afin de garder un rapport UN non 
inhibiteur pour les microorgimimes. 
5. RECOMMANDATIONS : 
La méthode est très efficace lonquc Ir concenupiion cellulaire n'est pns trop irnportanic. 
ûès lors qu'un certain seuil cst passé. la bioddgndaiion se fait beaucoup plus Ieniemrnr, 
sans doute du il une limitation d'un des nutrimenis du milieu (nppon U N  trop fort). h 
solution est alors de diluer Ir  solution de bioaciivation avec du MSM dans une auin 
bouieille arnbde. Une augmentn~ion quasi imddiuic du taux de biod6gndation est alors 
observable. 
Annexe 2 : Protomle 7B 
PROTOCOLE ~ E R I M E N T A L  
1 
Auteurs : Yves Dudal 
Protocole # :7B 
Veaion :I 
Titre : Obtention de courbes d'blutions hydrodynamique, abiotiqueet bioiique 
Nombres dc pgcs :4 
Date :UIOZ/M00 
Mois clCi : Elution, colonne, tmçage. ntard, sotption, biodegrodation. milieu poreux 
Obtenir des courks &Clutions de contaminant organique su invers d'un milieu poreux 
satud. 
Colonne Chmmantr dt pré~chromatogr~phie (VWR Canlab) 
Tubes en tygon avec recouvrcmcnt initricur en @flan (SE200 Pl;isticMilier), ID418 po 
Connecteurs type QuickConn~~i (inieruptcurs de &il) en k i a l  (Fisher), 2 miles. 2 
lemlles 
Pompe péristaltique Mostcflcxavcc &c m i a t e  pour tubes cn t6flon + tube spkiülc Mie 
Solution de tritium dam du MSM il environ 5000 cpm 
Solution de PCP i 14 mgiL dans du MSM 
SI lc  standard biwivé par un coiisar<ium bactérien (cf PE7A) 
P scintillation a cornpleur ii scintillation 
Seringue verniéfion et module de filintion awc filtres &0,45vm 
Spxtrophotodtre W-visible et  cuvettes compaiiblu UV 
La premiéic lape consiste i satuter lacolonne avec le milieu poreux audi&. Dans le cas 
d'un échantillon de sol ou de maitMI géologique d'aquiRn, il est rcmmnandt de laver 
L'échantillon au MSM puis k k &cher dans un four h 105'C pendant 24h ûvani de 
i'inimduire dans la colonne. 
Monta Ic dispositif urpérknta l  tel que pn?scnté sur la ligure suivante. 
La satuntian âc la  colonne se fait par la méthode de sédimnt;iiion. En effet. I'utilisstion 
de sable biooctivC pour les Clutions biotiques implique de travailler i partit de matériau 
humide- De cc fak  Icr éluiions hydrodynamiqycs et  abiotiques seront etfcctu6cs de la 
mênr manitre i des fins de companison. La donne ut moniéc et f e r d e  en bas. 
Environ 5 mi. de MSM sont ajoutés p w  tapisser k fond r k  la colonne, puis le matériau 
humide est ajout6 à la spatule, h 2 cmen 2 c m  Les bulles bu ison t  éliminées en rcmusnt 
le mélange saiud il I'anlc de la  spatule. Une fois arrivé en haut de colonne. I'extdmiié 
supéricure est mise en pl- en gardant le quickcannect en position ouverte afin de laisser 
s'édiapper le liquide a €viicr ainsi des dhes. La circulaiion de MSM est 
inmduite par le bas afin de chasser Ics d m i h  bolles d'air en haut de cotonne. Une fois 
la  colonne bien en charge, lacimilation est ùitavatie pour s'effectuer de haut en bas, t3 
pompe doit &e calibrk pourdélimr un débit constant de 1 mUnùn, 
RdJer: Mtrdjou:27fmviarMOO 
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T u b  en tygon iavec 
revètemeni intcmc en If Ilon 
Pompe ptristaltique Mûstnflut 
valide d: 0.01 J 3.6 mumin. 
___, TEie spéciale iubcs linon. 
Saiuiians d'tluiion: mu 6 Colonne Chromnilcx kymnx. 
ou PCP dans MSM tCflon. bISçm et lDZJ.Lm ' f 
Intcmpic~rs dc dfbii en mM. '8' 
I RhpfrPfion des fchantillons dans M 
da contenants cn vmc. 
Le test de tnçagc consiste h injecter sous forme d'un Cchelon de concentration une solution 
de tritium dans du MSM. La solution est prépide afin d'obtenir environ 5000 cpm. La 
colonne est déconnectée et le tube d'entrée est amarc6 avec le MSM ttitiC pendént 1 fois 
son volume. Une fois !'échelon bien dé, le tube est conne& à la colonne : c'est Ir temps 
O du test de traçage. A partir de ce moment. des &hantillons de 2 mL sont récupérCs de 
manikre régulibn en sortie de colonne dans des vials à scintillation. 10 mL de cocktail 
sont ajoutés dans les vials et c a  derniers sont passés au compteur à scintillation sous le 
prolocole tritium Une fois le mpgc termin€ (presque 2 volums de porcs). la solution de 
MSM trifi6 est remplacée par du MSM n o m 1  afin de rincer la colonne pour la nuit 
suivante. Le lendemain, elle est prête pour I'Clution en condition abiotique. 
Lëtution abiotique consiste à faire passer un échelon de contaminant, ici le PCP. au tnvers 
de la colonne, sans présence dans le milieu poreux saturé de microorganismes capables de 
dégnder ce contaminant. Auteremnt dit, toute la masse de contaminant injecté doit Strr 
retrouvée en sonic de colonne. La dmt  procédure que pour le test de traçage est suivie 5 
la difftrence prêt que la solution injectée est. cette fois, une solution de PCP à 14 mgiL 
(pas de limitations par le t m f e r t  d'oxygène le long de la colonne) diuis du MSM. Des 
&hantilIons de 6 mL sont récupérés en sortie de colonne de mûnière régulière dans des 
vials il scintillation. 3SmL de ces 6 mL sont pris à la seringue et filtré par le module de 
filtration P 0,45pm puis réapéris d m  une cuvette compatible UV pour lecture de la W ji 
3 19 nm au spcctmphotomètre. Les 2.5 autres mL sont voués à la mesure de la ioxicitk (cf 
PE'E). 
En vue de I'Clution biotique. le sable standard bioactif humide obtenu par le PE7A est 
introduit dans une colonne et saturé par la méthode de sédimentation : ajout de sable 
humide de 2cm en 2 cm après avoir mis du MSM en fond de colonne (environ SmL). 
Pmdant 2 Vp, la colonne est lessivée avec du MSM. pis I'ilution au PCP peut débuter. 
L'tlution biotique se d€roule de la même manikre que l'abiotique mais ici. tout le PCP ne 
Rchler: Mis&iwr: ITjcmAerMa) 
sen sans doute pas dcupéré. 
S. RECOMMANDATIONS : 
Le graphique suivant montre le résultat des [mis Clutions obtenues sur une colonne de 
billes de verre. Les résultats cxpérimcntaux sont les points. 
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Rat Vdlm8 
Le contrôle du débit de la pompe est mjcur pour I'dtcntion de résult~ts comparables. 
Bien vtrifier la calibraiion de la pompe avant et aprh cbepue Ciution. 
Lon d'élutions qui dunnt plusieurs jours, voire plushrs semaines, la cotonne alimentée 
par le haut a tendance i se désaturer, a qui est €vitet. Pour contrer ce problème. il est 
possible de procéder à une circulation en sens invuse. de bas en haut. Les Aultats sont 
identiques et la désaturation n'intervient parc 
6. ANNEXES: 

Annexe 3 : Protocole 7C 
>roiocole # :7C 
/ersion : l 
Titre : Suivi &la  biomasse bactérienne par k dosage des pm3incs (méthode à l'aide de 
l'acide bicinchononique, BCA) après uttraction par lyse cettulaire. 
Nombres de pages 9 
Date :UHl2i2000 
iuteurs : Jean-François M€n;ird 
Yves Dudal 
Mots clés : analyse protéique, BCA, lyse ccltutaire, phase aqueuse 




Signatures : Date : 
c&bb& h+- 
Posséder une méihode simple et inpide de suivi bactérien pour des milieux de culture ne 
contenant que du MSM et du PCP. Cette dthodc est basée sur l'hypothèse que la sculr 
source de protéines présentes dans les échmtillons sont Ics bacléries qui s'y trouvent. Elle 
n'est aussi applicable que pour des milieux aqueux. 
r 1 mL d'tchantillon contenant le MSM. le FCP et les bactéries. dans un via1 pour 
micro-centrifugeuse de 15 mL 
0 micro-centrifugeuse 
r micro-pipette de 500 B501W) PL avec iips 
0 1.2 mLde MSM 
1.2 mL d'une solution de Triton X - I W  B 1% vlv, un détergent anionique 
0 l vortex 
l tube de verre de 4 mL 
I mini-dispenserte de M mL 
I micro-pipette de I mt avcc tips 
O I mL de Working Rcagent (n'erce Micro BCA Pmtein Assay Reageni Kit) pour 
I'analyse par BCA 
0 2 mks pour rutes A essai 
O bain d'eau b b00C 
a cuvette (mtacrylnte) 
0 spectrophotomètre Vmhn DMS 90 (Icciuce de Msorbancc à 562 nm ) 
O solution stock de Bovine Semm Albumine (Piem Micro BCA Protein A m y  Reagent 
Kit) pour la courbe Ctalon 
La première Ctapc est une centtifqation & l'échantilhn 1 13000 rpm pendant 10 minutes. 
Le surnageant obtcnu est jeté et le culot est m p c n d u  manuellement dans 1 3  mL de 
MSM pipetid avec la micmpipette de 500 B 5000 PL. i.e émpc de lavage de i'khantillon 
pour éliminer le reste du PCP ainsi que les protéine extra-cellul;u'rcs (le mEme tip est utiliX 
pour plusieurs €chantillons). 
AprEs une deuxiEm ccnlrifugacion 1 13000 rpm pendant IO  min.. le surnageont es1 5 
nouveau jeté c i  te culot est raspendu par vonex (intensité maximole) pendant I min. dans 
1.2 mL de la solution de Triion X-1003 1% v/v. pipetté avec la micro-pipette de 500 à 
50QO PL, ia t i a p  d'extneiion des protéines bxtdriennes par lyse cellulaire (le &me rip 
est u i i i id  pour plusieurs 6ch;intillons). 
Les protéines ainsi eximitas, se irouvmt dius le surnageant obtenu apBs une troisiime 
centifugation b 13000 rpm pendant 10 min.. sont ensuite dosées selon le protocole fourni 
par la compagnie Picm. Le protocole en nik B essai est utilisd t s  iiapes à suivre sonr 
les suivantes : 
1. Prélever I ml, du surnageant avec la micro-pipette de I mL et  le mettre dans Ir tube dr 
vcm de 4 rnL (un tip neuf pour chaque échantillon) 
2. Ajouter 1 mL de Working Reagni avec la mini-dispensette de 50 mL 
3. Mélanger par vortex léger pendant I O  secondes 
4. Placer k tube dms Ic  bain d'eau S WC. pendant 60 minutes 
5. Mélanger h nouveau par vortex l&er pendont I O  sec. 
6. Verser dans une cuvette e l  lin I'absotôance à 562 nm (blmcs : I rnL solulion Triton X- 
100Q, + 1 mi. Working Lagent) 
Le dosage est fait pnr c o m p a m h  A une courbe étalon dali& avec diffénnics 
conccntnrions de BSA L n s  la solution de Triton X-1UM. en tdplicats. 
Instnrctions, Micro BCA Proiein A m y  Reagent Kit (Product No. 23233, Pierce. 
Rockford, II 
S. RECOMMANDATIONS : 
La solution de Triion X - t W  B une concentration de 1% v/v est comwiiblr avec la 
méthode BCG utilisée. Ceite concentration pcrmct d'airain 1s t k s  pndc majoritt des 
protéines en une seuk opération d'extraction c o r n  le dCmonm la résultats mimnts : 
Companisan entre Io qmtitt de prnt6iiacs extraites par une ou deux h p c s  d'extnction ;iu 
Triton X-100Q). à partir de 1 mi. du consortium bacdricn bioaciivé (PE ValBrie) 
Tableau I : mesure de I'absorbancc iî 561 nm (dthodc BCA et spectmphotoinêtre 
Scquoîa-Turner 390) 
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Blanc (solution de Triton X- lm 1 % vlv) 
l m  tube. Lm extmiion 
due à une erreur. 
0.m 
0.065 1 0.067 1 0.065 
2' tube, lm extraction 
3' nik. lm extraction 
IN tube, 2 t ~ ~ t r i l ~ t i o n  
2' tube, 2* extraction 
s tube. 2 extraction 
Les courbes €talon obtenues pour des solutions dt diflirentes concenrntions de BSA. 
préparées B mir de la solution stockde Picrte (Roduct No. 23209) sont les suivantes : 
Suivant le protocole en tube i essai 
Ainsi I'absorbmce obtenue ;ip& une Zr exinaion u t  pratiquement nulle. indiquant qu'il 
ne reste pratiquement plus de protdines ii cxinire après la lm Ctapc d'extncrion. La valeur 






0,068 1 0.064 
0.062 0.075 
0,006 0,001 
0.OOO 1 0.033 
0.002 1 0.004 
Annexe 4 : Protocole 7E 
htocolc # :7E Nombres d t  pnges :3 
iIcaion :I Date 23/02R000 
4uteun : Yves Dudal 
4ppmuvC par : 1 Signatures : Date : 
Louise Deschênes 
n 
Titre : Évaluation dc Ir toxicitç d'échaniillons liquide provenant d'élutions de PCP à 
l'aide di? la mtthode Micmtox 
Mois clés : Micmtox, Clution, phase liquide, PCP 
1. OBJECTIF(S) : 
Évaluer la toxicité en sortie de colonne lors d'dlution au PCP 
2. MATI%EU : 
Échantillons liquides de 25 mL minimum 
Appmil de mesure Microiox 
Cuvettes de leciuns sptcifiques B I'appmil 
Tubes dc 10 mL en vene 
Pipette de I mi. et de 5 rd 
Solution de PCP dans MSM iî 25 ppm 
Solution de reconstitution M i t o r  
Solution de dilution Microtox (eau déionisée et NaC1 2%) 
Fioles de baft€ries Iyophiiisks Mirotox 
Bain réftigdré W C  
Dispnsettc de IqiL 
La dihode &rite ici est utilisée pour Evûluer Ir toxûid d'tchanrillons provenant des 
élutions abiotiques c i  biotiques (cf Pm). 
La prcmi&re pdcauiion ;i prendre consiste ii l'ajustement de la salinit6 de l'échantillon 9 
tester. En effet, Mictotox utilise une baclCrie lumincscenic d'origine marine qui doit se 
trouver dans un milieu ayant une teneur saline comprise entre 2 et 4%. La teneur saline du 
MSM est d'environ 0,5%et fm première Giap du protocoie se doit donc d'ajuster la salinité 
de l'échantillon en rajoutant entre 50 et 60 mg de NaCl pour 2.5 mL d'tkhantillon 
provenant de I'dlution. 
La d e w i t m  précaution &ide dans l'Crzblisstment d'une contrôle du test. Celle-ci 
consiste i Cvaluer la toxiciib d'une solution fixe (25 mg/L de PCP) à chaquc fois qu'une 
nouvelle fiole de bactéries l yqh i l i s&ses~u t i i i i  La stabilitbdans le temps de la carte de 
contrôle permet dc valider chaquc &rie de Pésultat. L'Ctablisscmcnt de 5 points au 
minimum sur cette carte & contrôk est &essaire avant de tester tout €chantillon que ce 
soit 
La connaissance de la concentration minimak avec effet observé (CMEO) obtenue lors de 
l'élaboration de ta carte de canirok pcmcï d'estimer. avant d'effectuer le test. le nombre 
de dilutions &ri& n€c&res pour atteindre ccuc concentration pour un 6chantillon 
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donné. En effet, la connaissance de la courbe d'élution missique du PCP permet de savoir 
h peu près la toxicité attendue. 
En fonction de cette estimation, L'échantillon i salinit6 ajustée est dilue. de façon sêriCr. 
afin que la CMEO soit bien encadrée. Par exemple si le nombre de diluiions sériSrs 
n6cessaires pour atteindre la CMEO est estimé 5 5. les 6 dilutions suivanies pounont ;ire 
choisies : 3. 4, S. 6, 7, 8 ou 2. 3, 4 , 5, 6, 7. L'essentiel étant de pouvoir visualiser 
clairement la CMEO. L'Cchantillon est dilua comme convenu ii l'aide de la solution de 
dilution dans la tubes en vem qui sont ensuite placés dans un bain réfrigéré 5 15°C. 
L'appareil est mis sous tension et des tubes de lecture Microtox sont placées dans les 15 
puits d'incubation h 15°C et dans le puits ii 5°C. Une fois la tempénturc stabk (lire sur 
l'appareil), 1 mi. de la solution de reconstitution est placé dans le tube 3 5°C rt O 5  mL tic 
solution de dilution sont placés dans chaque tube ?a lS°C. Sortir une fiole de bactifles 
lyophilisées du congélateur et L'ouvrir doucement car sous vide puis y verser d'un seul 
coup le nibc contenant la solution de reconstinition ii 5°C. Mtlanger npidemeni en 
toumwt la fioIe.3 ou 4 secondes puis reverser le contenu de Ia fiole dans le rube. te 
replacer h Sec, A L'aide d'une pipette ii SûûpL, dlimger piu 20 aspintions successives te 
contenu du tube. Pipetter IOpL de cette solution dans chacun des 15 tubes i n c u k  ji 15°C. 
Mtlangcr à I'aidc d'aspirations consécutives avec une pipiie de %O+. Attendre IS min. 
K i  la luminescence de ces 15 niks en ajustant k premier rl une lecture de 90. Les 15 
lectures devnient Sire rclativcment proches. fmmhhfmmhhatemtnt, injec er 0.5 mL de chaque 
dilution de l'khantillon se trouvant dans le bain d f r i d d  dans deux des i u k  incubés 
(duplicata) selon Ic xhtma suivant : 
MCl~gcr  ii l'aide d'aspirations consécutives avec une pipette de 05 mL. Aiiendre 5 min. 
Refaire une lecture des 15 tubcs. Effectuer une dernière lecture a@ 15 min. Les résuitais 
se @sentent donc sous la fonm de trois tableaux comspon&nt ii celui ci-dessus et 
repdsentant les Icctures ru  temps O, Smin ci 15min de contact bactéries-échantillon. Le 
logiciel Micmtox permet h partir de ces trois tableaux de dkcrminer la concenrntion 
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Annexe 5 : Protocole Gl2 
Pmiocole: .Version: . Pigc:l ,clwindowslpso.doe. 96-06-07 
m 
PROTOCOLE STANDARD D 
Protocole#: G 12 
Version: 2.0 








Analyse chromatographique du peniachlorophénol par HPLC selon la méthode PCP 
long 
Mots cl&. 
P L C ,  High Performance Liquid Chmmatography, Calibraiion, Penlachlorophénol 
1.00 Domaine d'applicadon 
Ce protocole s'applique à l'analyse d'échantillons contenant du 
pentachlorophénol. Cet analyse se fait i'aide d'un HPLC. Ce protocole n'est valide 
que pour des échantillons de PCP m soiution aqueuse ou dans du meihanol. 
2.00 Principes de la mëtbode 
3.00 Matériel 
Pour la calibration 
PCP pur solide 
balance 
ballon de IO ml 
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méthanol (CH30H) 
0 5 vials ambres de 1,8 ml avec bouchons en Tetlon 
seringue en verre de 1000p1 pour les standards 
seringue en verre de LOO$ pour les stmdards 
Pour l'échantillonnage 
filtre Millipore type FH OSpm (en Teflon) 
support à filtre Millipore XX302500 
seringue en verre de 10 ml 
autant de vials ambrés de 1,8 ml avec bouchon en Teflon qu'il y a d'6chantillons a 
prendre 
Pour l'analyse au HPLC 
0 bouteille de 4 L de méthanol 
bouteille de 4 L d'eau pure 
bouteille de 4 L d'adtronitrile 




colonne CSC-sphensorb-ODSI, diamètre des panicules: 3 pm et longueuer de la 
colonne: 30 cm (Cat. No: 2202-303). 
4.00 Mode Opératoire 
Note: Le méthanol utilisé dans cette pmc6dure doit provenir des bouteilles 
ambrées entreposées dans le cabintî anKLu et non des flacons laveurs rangés 
pris des lavabos. 
J Prinaration des standards mur la calibratio~ 
1.1 Vérifier s'il reste un siandard de PCP 500 ppm au réfrigérateur à 4'C et 
qu'il date de moins d'un mois. Si oui, passer au point 1.7. 
1.2 Peser 5.0 mg de PCP pur. 
1.3 Rincer le ballon de IO ml au méthanol. 
1.4 Verser les 5,O mg de PCP dans le ballon. 
1.5 Ajouter 10 ml de méthanol. 
1.6 Mélanger le tout pour obtenir un standard de 500 ppm de PCP (le PCP est 
rapidement dissous dans le méthanol). 
1.7 Identitier5 vials pour les siaodards de caIkt ionde 50, 10,5, 1,O.l ppm 
(en précisant la date et les initiales de l'utilisateur). 
1.8 Effectuer les dilutions suivantes dans les cinq vials. À chaque fois, rincer 
trois fois les seringues avec du méthanol ou la solution à diluer. 
IO0 pI de 500 ppm dans 900 pl de méthanol pour obtenir 50 ppm. 
100 pI de 50 ppm dans 900 pl de méthanol pour obtenir 5 ppm. 
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20 pl de 500 ppm dans 980 pl de méihanol ou 
200 pl de 50 ppm dans 800 pl de méihnaol pour obtenir 10 ppm. 
LOO pl de 10 ppm dans 900 pl & méthanol pour obtenir 1 ppm. 
100 pl de I ppm dans 900 pl de methanol pour obtenir 0.1 ppm. 
1.9 Rincer trois fois les deux seringues au méthanol avant de les ranger. 
1.10 Transvider le surplus de standard 500 pprn de PCP dans un contenant de 
volume adéquat et opaque, de priférence fenné par une valve Minineri afin 
d'éviter les pertes et de fPciliter la prise d'échantillms. Le surplus servira de 
standard pour de nouvelles calibrations effectuées durant le prochain mois. 
1.1 1 Ranger le standard 500 ppm au rifiigénteur a 4'C. 
2 Prise et ~ré~aration des échantillons 
Assembler le porte-filtre et le filtre comme indiquéa ta figure 1.0 i l'aide 
des pinces et des clés. A noter que la tigure t .O contient un pré-filtre (5) que 
l'on n'utilise pas. 
Rincer trois fois la seringue avec la solution à analyser. 
Prendre plus de 5 ml de I'Cchantillon avec la seringue. 
Enlever l'aiguille de la seringue, la placer sur le porte-filtre et placer ce 
dernier sur la seringue. 
Saturer le filtre avec les premiers miIlilitres de la solution et rejeter le 
premier millilitre sortant. 
Injecter environ 1.5 ml dans un Mal spécialement identifier. 
Enlever le porte-filtre de la seringue et de L'aiguille. 
Retirer le filtre a I'eau et le jeter. 
Rincer trois fois au méthanol la seringue, L'aiguille et le porte-filtre; si 
l'échantillon contient beaucoup de maticte solide, on peut les rincer au 
prialable a I'eau en s'assurant de bien recueillir les déchets. 
Recommencer pour chaque icLntillon. 
7 Utilisation du HPLC 
Note: Avant de debuter une analyse au HPLC toujours vérifier le contenu de la 
bouteille à déchets, la remplacer par une vide bien identifiée si nécessaire et 
ranger la pleine dans le cabinet ami-feu. 
3.1 Vérifier s'il y a assez d'eau acidifiée (bouteille A), de methanol (bouteille B 
et D) et d'acetoniirile (bouteilIeC) pour la durée de l'analyse; si oui passer 
au point 35. De plus, la bouteille reliée à la seringue doit également Cm 
vérifiée régulièrement, elte contient du mithanol. 
3.2 Pour remplacer I'eau acidifiée, prendre une bouteille d'eau pure (water 
accusolve) et L'acidifier à l'aide de quelques gouttes de Hg4  (vérifier le 
pH, environ 3 3  
3 3  Si une des 4 bouteilles doit ëtre changee, la dégazée à i'hélium duritnt au 
moins 20 minutes avant de procéder II la mise en m b e  de I'appreil. 
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3.4 Lon du remplacement des bouteilles (sauf pour la D), toujours prendre une 
bouteille de 4 L neuve qui n'a pas été ouverte afin d'éviter l'accumulation 
inutile d'un d w t  sur les filtres de l'appareil, 
3.5 Avant de meiire l'appareil en marche digue? les sotvanis à l'hélium dunnt 
au moins 20 minutes. Toujours s'asurerde bien fermer l'hélium lorsque 
l'appareil n'est pas en utilisation. 
Effectuer les prochaines étapes sur l'ordinateur de contrôle du HPLC et illustrées 
9i la figure 2.0. 
3.6 Sur le bureau de l'ordinateur, cliquer sur l'icâne Tsp PC 1 0  (1) et ouvrir 
sysrhe PCP (2). 
3.7 Pmni les icones apparaissant au bas de l'écran, ouvrir S'stem control(3). 
3.8 Désactiver le contrde de l'ordinateur sur le HPLC en choisissant Sysrem (4) 
dans le menu déroulant, puis System co~trol Options ( 5 )  et finalement No 
system control(6). 
Effectuer l a  prochaines étapes sur le HPLC. 
3.9 hirger les tuyaux d'atimcntation. 
39.1 Sur le systeme de commande du P4000 
3.9.1.1 Choisir Purge 
39.1 2 Choisir l'alimentation A, B, Cou D a  L'aide des touches + ou - 
,puis appuyer sur enrer. 
3.9.1.3 Ajuster le débit 3 3 mumin, puis appuyer sur enter, s'il y 3 
des bulles qui demeurent dans les lignes, augmenter le débit 
afin de les faire circuler. 
3.9.1 -4 Le temps est toujours mis à O et donc contRler de façon 
manuelle, appuyerde nouveau sur enter tout en ouvrant la 
valve noire au-dessus de la pompe, 
39.1.5 Vérifier qu'il n'y ait plus de bulles dans les lignes et appuyer 
sur Stop tout en fermant la valve mire. 
3.9.1.6 Répéter l'opération pour toutes les alimentations. 
3.9.1.7 Choisit Status. 
3.92 Sur le systéme de commande du AS3000. 
3.92.1 Choisir Menu. 
3.922 Choisir C o m m d e ,  puis Flush sample syringue. 
3.913 Inscrire le volume 2500pl à I'aide des touches +et -. 
3.92.4 Choisir Enter. 
3.92.5 Aprés le nettoyage de la choisir Sialus, 
392.6 Réactiver le connoie de l'ordinateur sur le HPLC en 
choisissant Fui1 Spem Contml(7) dans S'stem confrol 
optionr (5). 
Les étapes suivantes s'effectuent sur l'odnatcur de contr6le du EPLC. 
3.10 Ouvrir Acquisrtfon (8). 
3.1 1 Dans le menu dimulant MerhUd, ouvrir la méthode Pcp dépml.aqm dans 
CATSPSystème PCPMethods, cette methode fait circulaseu~ement du 
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Fermer Acquisition. 
Ouvrir System conirol(3). 
Initialiser la méthode PCP départl.uqm en choisissant Inii meihod (9) dans 
le menu déroulant System (4). 
Laisser cette méthode jusqu'i ce que la iempbnue du four soit de 55°C et 
celle de la chambre ji échantillon soir dc 5°C. 
Dans Aquisirion (I),ouvrir la méthode Pcp departI.aqm dans 
C:\TSP\Système PCP\Mechads, cette méthode fait circuler 70% de méthanol 
et 30% d'eau acidifiée dans la colonne. 
Fermer Acquisition. 
Ouvrir System conrrol(3). 
Initialiser la méthode PCP dipar12 en choisissant Init meihod (9) dans le 
menu déroulant Sysiem (4). 
Laisser cette méthode environ 20 minutes afin de bien s'assurer que la 
colonne est remplie de cette p k c  mobile. 
Placer les 5 calibntions (50, 10.5, 40.1 ppm) puis les échantillons sans la 
chambre i échantillon. 
Ouvrir Sample Queue (10). Cette fenétrp est illusiréc à la figurc 3. 
Dans le menu déroulant Sequence ( 1), ouMir New Sequence (2). 
Donner un nom à la séquence (3). et inscrire le nom de l'utilisateur (4). 
Remplir les informations de la séquence selon la mithode décrite aux points 
suivants. 
Commencer par les calibntions, de la plus hrte a la phs faible, puis les 
échantillons (5). 
Tray position : Position de l'échûntillon dans la chambre (ex. AOl) 
Vial Type : S: ~chantillon (Sample) 
C: Calibraiion 
Sample name : 
pour les ichantillons : Sample numéro 
pour les calibrations : voir Calibraiion level 
Sample description : 
pour les échantillons : un nom représentatif 
pour les calibntions : voir Calibfdtian level 
Sample Amount et Sample factor : (pur les calibraiions seulement) 
Sample amount=l 
Sample factor= I 
lnjection volume et injection/vial: 
inj vol = 10.0 
Inj/vial= 1 (ou plus selon le nombre d'injections requis) 
Protocole: . Version: . Papc:6,dwindowslpso.doc. 96-06-07 
Après le dernier échantillon, réinscrire les 5 calibntions de la mime 
manière que décrite ci-haut en ajouiant " -2 " aprés les noms des 
échantillons dans Sample name (ex. : calibntion 01 -2). 
Avant d'effectuer une analyse, toujours injecter 2 ou 3 échantillons de 50 
ppm afin de bien saturer la colonne a de vkrifier si la colonne est en bon 
étal. 
Dans la zone Method (6), vérifier que la milhode d'acquisition, le calcul et 
le mpport indiquent PCP Long. sinon les modifier en cliquant sur la boite 
correspondante. 
Une fois terminer, cliquer sur Queue (7) et la séquence d'analyse appanitn 
dans la boite Queue (9). 
Insirer un amet toial do L'appareil aprés l'analyse cn choisissant Queue 
shutdowvn (8), dans le menu déroulant Sequence (1). Shutdown appanitn 
également dans la boite Queue (9). Cette étaw est imwrtante car la colonne 
doit touiours baimer dans le méthanol tonaue non utiliser afin d'éviter de 
I'abimer inutilement. 
Fenner Sample Queue (retour i la fi y r e  2). 
Ouvrir Acquisition (8). 
Ouvrir la méthode PCP Long.Aqm dans C :1TsplSysrem pcpiMerhods. 
Fermer Acquisition. 
Ouvrir Sysrem control(3) et choir Basefine Monitor(l1) dans le menu 
déroulant System (4). 
Lorsque la ligne du potentiel en fonction du temps est constante et de pente 
nulle désactiver Baseline Monilor (1 l), 
Débuter l'analyse en cliquant sur le bouton PlayD (12) dans le haut de la 
fenêtre Daru acquilion : système PCP. 
Crier un gabarit (cette Ctape est utile lonqu'une sicpence est appelée i Eire 
analysée souvent, ex. On peut créer un gabarit pour les calibntions). 
339.1 Créer la séquence tel qu'indique aux points 325 à 3.3 1. 
339.2 Dans le menu déroulant Templare (10) de la figure 3, choisir k v e  
as.., et indiquer un nom reprtsentaiifdu template créer. 
3393 Pour rkupirer le gabarit lors d'une analyse future, choisir Open 
dans le menu déroulant TempIare (IO) et faire Ies modifications 
nécessaires. 
339.4 Une fois ienniner, cliquer sur Queue (7) et la séquence d'analyse 
apparaîtra dans la boite Queue (9). 
Analyse des résultats. 
3.40.1 Lorsque l'appareil est u t i E  sur une base régulière, les échantillons 
pour effectuer les courbes & calibrations sont fabriqués une fois 
par semaine. Afin de vérifier si la courbe de calibntion est 
toujours valide, injecter un échantillon de 50 ppm avant de réaliser 
une analyse quelconque. 
3.403 Ouvrir l'icône Resuftr(14) 
3.40.3 Siiectionner I'ic6ne Open Sequence () montri à la figure 4. La 
boite Open Sequence Resulis appait aIors a I'ëcran. 
3.40.1 Choisir la siquence désiîcet cliquer sur Open. Les ~sul ta ts  sont 
présentes tek qu'illusd a l'annexe A, 
3.40.5 Vérifier l'allure de la courbe de calibntion en choisissant I'ichne 
Select report 0, puis Cuiibra~ion R e m .  La courbe de calibntion 
est considérée comme acceptable seulement si le R > 0.9997. Plus 
le R est petit et plus l'erreur relative est grande. 
3.40.6 Le temps nécessaire pour analysée une la khanrillons formant une 
courbe de calibraiion &am long [environ I O  heures), une seule 
courbe sen donc analysée par semaine. Cependant, afin de 
s'assurer de la nibitité de cette variante, un ichantillon de 50 ppm 
est analysée avant chaque nouvelle séquence pour Eire ensuile 
comparé 5 la courbe de calibration (pour une comparaison rapide, 
regarder les aires saus la courbe). 
3.40.6.1 Associer des résuliaîs f une courbe de calibraiion 
analysée sèparimcni. 
3.40.6.2 Fermer Ia FenCtre Sysrem PCP en cliquant sur la petit 
carre en haut j. droite de t'km (1. 
3.40.63 Ouvrir la fcnétre Dora Reprcossing () apparaissant sur le 
bumu de I 'ordinateur. 
3.40.6.4 Ouvrir l'icone Reprocess 0. 
3.40.6.5 Dans le menu droulant Resulfs 0, choisir Open () puis 
ouvrir la séquence contenant fa courbe de calibntion ta 
plus ricenie (moins d'une semaine). 
3.40.6.6 Dans le menu &roulant R~EUIIS 0, choisir Merge () puis 
ouvrir la skquence contenant Ics khanlittons a analyser. 
Les échaniillons se retrauveront alors 5 la fin de la 
deuxième cowbe de calibralion- 
3.40.6.7 Sélectionner [es éçhautillons a l'aide de la souris puis les 
replaceravant la deuxihe courbe de calibmtion. 
3.40.6.8 Une fois terminer, cliquer sur Queue 0 et la siqucnce 
d'analyse apparaitn dans la boite Queue O. 
3.40.6.9 Retourner a la knètre Data Reproccssing pourdèbuier 
1';innlyse cliqua sur le bouton Plu@ Q dans le haut de 
la  fen6îre &ta acqutirion : systirne PCP. 
3.40.6.10 Les nouveaux résultats seront inscrits dans un fichier du 
même nom que la &pence contenant la courbe de 
calibraiion avec une nouvelle extension AMS. Ces 
fichiers demeurent toujours raitachés au f~hiers 
originaux, c'est pourquoi il est important de ne pas 
effacer les originaux 
3-40.? Modification d'une incègration de Caqon graphique. 
3.40.7.1 
5.00 Calculs 
Ne s'applique pas a ce protocole. 
6.00 Limites de la méthode 
Protocole: , Version: , Pqe:8.dwindowslpso.doc. 96-06-07 
Ce protocole est utilise uniquement pour préparer et analyser des échûntillons 
contenant du pentachlorophénol en solution auqueuse ou en solution dans du 
méthanol. 
7.00 Références 
Operation and maintenance insiruciion OMO44 
PClOOO System software version 3.0 Reference Manual 
8.00 Notes 
Lt pression maximale dans la colonne ne doit pas dkpasser les 4000 PSI. Si 
elle venait à dépasser ceiie limite, il faudrait voir à changer le fniz. Voir la personne 
responsable pour caic manutention. De plus, la pression normale de la colonne doit se 
situer entre 1500 et 2500 psi. 
11 est imponant de faire un "shutdown" du logiciel au moins une fois par 
semaine en choisissant Shuldown (13) sur le bureau de I'ordinateur(figute 2). De 
plus, un "backup" des fichiers doit tire fait au moins une fois par moins (ou plus selon 
l'utilisation du HPLC) ofin de libirerde I'espace mémoire et d'iviter ainsi d a  
problèmes liés à la gestion du logiciel. Des cassettes de backup sont disponibles 
auprés de Pierre ou Manon. 
Pour tous pmblhes technique ou micanique insolubles, contacter les gens de 
TSP. Notre contact en date du 19 juin 199k M. André Pageuu 689-3309. 
DATE: 
DEMANDEUR: 
PCP (2,4-D & 2,3,5,6-tetrachlorophenol) 
(min. O. 1 ppm avec loop 10uL) 
HPLC #3: SPECTRA-PHYSICS: SPBBOO (pompe) 
SP8780XR (injecteur automatique) 
SP8440XR (detecteur UV/ Visible) 
SP4200 (integrateur) 
CONDITIONS: volume d'injection: 1 OUI 
colonne: CSC-S ODS-l (250mmx46mm) 3um, 
solvants: 70:30 MeOH:H20 acidifiee i &&)CS. 
(ajuster le pH a 3.5 avec H3P04 conc. Le. 6 gttes IL) 
debit: ~ , 3  0.7 mllm~n a- y.; 
temps: 25 min 
temperature: 55 C 
detectionx 2 1 0nm , range:0,64 
integration: a t = 2  cs=0,5 
pression: 2400psi 
Annexe 7 : Spectre du PCP en ultra-violet 
Wmeiengih (nm) 
Library Match Analysis 
.-.-.-. PCP 999.262 
- - -- pcp- 765.551 
---.-.. ~ t c ~ i d  s56.aoa 

